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Résumé 
Les populations du caribou forestier (Rangifer tarandus caribou) sont en déclin sur 
l’ensemble de leur aire de répartition en Amérique du Nord. Il s’avère que la prédation, 
amplifiée par l’exploitation forestière, en est la principale cause. Ce projet consiste à mettre 
en place un outil d'aide à la décision, permettant de modéliser les changements du risque de 
prédation chez le caribou forestier durant la succession forestière, et ce, selon différents 
scénarios d'aménagement forestier simulés sur la Côte-Nord du Québec, Canada. Ces 
scénarios, simulés de 2000 à 2150, sont caractérisés par (i) des coupes limitées aux blocs de 
protection et de remplacement, (ii) des coupes étendues sur le paysage, et finalement (iii) 
par l'absence de coupe dès 2000. Un modèle basé sur l'individu (MBI) permet de modéliser 
les déplacements simultanés du caribou forestier, de l'orignal (Alces alces) et du loup gris 
(Canis lupus) afin d'évaluer le risque de prédation selon les scénarios. En général, le risque 
de prédation est plus important lorsque les coupes sont limitées aux blocs de protection et 
de remplacement. En effet, il semble que ces blocs augmentent les probabilités de rencontre 
entre les proies et leurs prédateurs. Toutefois, certains résultats ne reflètent pas la 
littérature, ce qui montre la nécessité d'améliorer le MBI. Certaines recommandations 
visent finalement à bonifier ce MBI pour permettre l'analyse de la viabilité à long terme du 
caribou forestier en fonction de différents scénarios d'aménagement forestier. 
Mots clés : caribou forestier, prédation, fragmentation, aménagement forestier, 
modélisation, écologie du paysage, conservation 
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Abstract 
Populations of woodland caribou (Rangifer tarandus caribou) are declining throughout 
their range in North America. Natural predation, amplified by logging, has been identified 
as the main cause of decline. This project develops decision making tool in order to models 
changes in predation risk for the woodland caribou during forest succession for different 
harvest scenarios in Côte-Nord, Québec, Canada. These scenarios were explored for the 
years 2000 to 2150: (i) cuts limited to protection and replacement blocks, (ii) cuts allowed 
throughout the study area and (iii) no cuts from 2000 to 2150. An individual based model 
(IBM) was used to simulate the movements of woodland caribou, moose (Alces alces) and 
gray wolf (Canis lupus) in order to assess predation risk during forest succession. In 
general, predation risk was higher when cuts were confined to protection and replacement 
blocks. However not all results are consistent with conclusions from field-based studies, 
denoting the need to improve the IBM. Thus various recommendations are suggested to 
enhance the IBM in order to make this tool useful for long-term viability analysis of 
woodland caribou for different harvest scenarios. 
Keywords: woodland caribou, predation, fragmentation, forest management, modelisation, 
landscape ecology, conservation 
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Introduction 
Depuis le début du XXe siècle, les populations du caribou forestier (Rangifer tarandus 
caribou) sont en déclin en Amérique du Nord, et ce, sur l’ensemble de leur aire de 
répartition (Courtois et al., 2003; Lambert et al., 2006; Schaefer, 2003; Wittmer et al., 
2005). L’état précaire de ces populations semble être associé aux perturbations 
anthropiques, et notamment à l’exploitation forestière (Schaefer, 2003). Cette dernière 
altère directement l’habitat du caribou forestier (Basille et al., 2011; Potvin et al., 2005) et 
menace indirectement la viabilité de ses populations en altérant le risque de prédation 
(Bergerud, 1974; Lambert et al., 2006). La prédation est d’ailleurs reconnue comme une 
importante menace pour la viabilité des populations de caribou forestier (Bergerud, 1974; 
Rettie et Messier, 1998; Seip, 1992; Stuart-Smith et al., 1997).  
L’exploitation des forêts matures de conifères, souvent riches en lichen, entraîne la perte 
d’un type de milieu essentiel pour le caribou forestier (Basille et al., 2011; Potvin et al., 
2005). Suite aux récoltes forestières, les forêts en régénération deviennent propices à la 
présence de l'orignal (Alces alces), qui représente une proie intéressante pour les principaux 
prédateurs du caribou forestier (Rettie et Messier, 1998). La présence accrue de proies 
alternatives augmente conséquemment la densité des principaux prédateurs du caribou 
forestier, à savoir le loup gris (Canis lupus) et l’ours noir (Ursus americanus), ce qui 
accroît le risque de prédation et menace donc la viabilité des populations de caribou 
forestier dans les milieux exploités (Bergerud, 1974; Bergerud et Elliott, 1986; Cumming, 
1992; Rettie et Messier, 2000; Seip, 1992). Par ailleurs, la fragmentation du paysage, 
associée aux coupes et aux routes forestières, contribue à la dégradation de l'habitat du 
caribou forestier, en amplifiant l’effet de bordure et en concentrant les populations dans les 
milieux résiduels (Courtois et al., 2002). Enfin, l’implantation d’un réseau de routes 
forestières, favorable au déplacement des loups, augmente la probabilité de rencontre entre 
les deux espèces et, par conséquent, le risque de prédation chez le caribou forestier (James 
et Stuart-Smith, 2000). Paradoxalement, le risque de prédation est également important à 
l’intérieur des blocs de forêt protégée de l’exploitation, puisqu’ils sont sélectionnés à la fois 
par le loup gris et par le caribou forestier. En effet, la proximité des blocs de coupes, 
sélectionnés par le loup, et des blocs de forêt protégée fait en sorte que le risque de 
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rencontre entre les deux espèces est plus élevé dans les milieux protégés (Courbin et al. 
2009). Il est donc préconisé d'éloigner les blocs de coupes des blocs de forêt protégée et de 
minimiser l'interface entre ces deux types de blocs pour éviter des effets de bordure 
néfastes à la conservation du caribou forestier (Courbin et al., 2009, Fortin et al. 2013). 
Compte tenu du statut précaire du caribou forestier, il est important de pouvoir prévoir 
l’impact de l'aménagement forestier sur la viabilité de ses populations. Puisque la 
dynamique des populations de cette espèce est largement influencée par la prédation 
(Bergerud, 1974; Rettie et Messier, 1998; Seip, 1992; Stuart-Smith et al., 1997), l’accent de 
la présente étude est mis sur les changements du risque de prédation par le loup durant la 
succession forestière enclenchée par l'aménagement forestier. Le projet contribue ainsi à la 
mise au point d'un outil d’aide à la décision pour la planification des activités de coupes 
forestières dans les écosystèmes où se retrouve le caribou. 
Ce projet s’oriente dans une perspective d’aménagement forestier durable, selon laquelle 
les activités d’aménagement forestier doivent respecter un ensemble de critères 
d’Aménagement Durable des Forêts (ADF), notamment la « conservation de la diversité 
biologique » (MRNF, 2008). Afin de respecter ces critères, un ensemble d’objectifs a été 
défini dans le cadre de gestion du nouveau régime forestier pour la période 2013-2018. 
Ainsi, puisque la conservation du caribou forestier et de son habitat demeure un enjeu 
important au Québec, l’un des objectifs pour favoriser la conservation de la diversité 
biologique est de « s’assurer que l’aménagement forestier contribue au rétablissement des 
populations de caribou forestier » (MRNF, 2012a).  
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Mise en contexte 
1. Portrait de la forêt boréale au Québec 
À l’échelle mondiale, la forêt boréale correspond à un vaste ensemble floristique qui 
entoure le pôle arctique sur plus de 10% de la surface terrestre. Couvrant près de 15 
millions de km2, il s’agit d’une des zones de végétation les plus étendues dans le monde. La 
forêt boréale se distingue des autres ensembles floristiques en raison principalement des 
conditions climatiques, favorables à l’établissement des peuplements de conifères. Les 
hivers y sont généralement longs et froids tandis que les étés y sont plutôt courts et 
relativement frais (MRNF, 2008). Au Québec, la zone boréale couvre, à elle seule, un vaste 
territoire, s’étendant entre les 48e et 58e degrés de latitude nord. Cette large étendue spatiale 
implique alors des conditions climatiques hétérogènes et donc une diversification de 
peuplements le long d’un gradient nord-sud (Pothier, 2001). La zone boréale est ainsi 
composée de quatre domaines bioclimatiques, regroupés en trois sous-zones (Figure 1), où 
la forêt boréale continue correspond à l’une d’entre elles. Cette sous-zone est caractérisée, 
au sud, par le domaine de la sapinière à bouleau blanc (139 000 km2), dominé par des 
peuplements de sapins baumiers (Abies balsamea) et d’épinettes blanches (Picea glauca), 
mélangés à des bouleaux blancs (Betula papyrifera), et au nord, par le domaine de la 
pessière à mousses (412 400 km2), dominé par l’épinette noire (Picea mariana) formant de 
nombreux peuplements monospécifiques, et pouvant éventuellement s’associer à 
différentes espèces, tel que le sapin baumier (MRN, 2002). Ces deux domaines 
bioclimatiques sont d’une importance socioéconomique particulière, puisqu’ils représentent 
le lieu d’une récolte intensive de matière ligneuse dans le cadre de l’exploitation forestière 
par les usines de sciage et de pâtes et papiers (Pothier, 2001). 	  
D’un point de vue écologique, la conservation de la biodiversité des forêts demeure une 
préoccupation internationale majeure depuis plusieurs décennies (MRNF, 2008). Toutefois, 
l’aménagement de la forêt boréale québécoise soulève de nombreux enjeux écologiques, à 
savoir la diminution des proportions de forêts mures et surannées, la modification de la 
composition végétale des forêts ou encore la modification de l’organisation spatiale des 
forêts (Jetté et al., 2008). Pourtant, ces attributs jouent un rôle important dans le 
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fonctionnement de l’écosystème et conditionnent l’habitat de plusieurs espèces (MRNF, 
2009). Il est donc important de contribuer à la mise en valeur des ressources de cette forêt, 
tout en favorisant la protection des écosystèmes forestiers. 
 
Figure 1: Zones et sous zones de végétation au Québec, Canada (MRNF, 2008). 
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2. Aménagement des forêts au Québec 
Dans un contexte où la société québécoise se préoccupe de l’environnement et des impacts 
de ses activités en matière de gestion forestière, le gouvernement du Québec a introduit, en 
2003, onze Objectifs de Protection et de Mise en Valeur (OPMV) du milieu forestier dans 
la Loi sur les forêts (Bureau du forestier en chef, 2010) dans le but d’orienter la 
planification des activités forestières vers un aménagement durable des forêts (Déry et 
Leblanc, 2005). Par ailleurs, le gouvernement du Québec a mis en place, en 2003, la 
Commission d’étude sur la gestion de la forêt publique québécoise (CERFO, 2009). Dans 
son rapport publié en 2004, la Commission recommandait, entre autres, « que 
l’aménagement écosystémique soit au cœur de la gestion des forêts publiques du Québec » 
(recommandation 4.1). Ce principe de gestion écosystémique permet, dans une perspective 
d’aménagement durable des forêts, de « satisfaire un ensemble de valeurs et de besoins 
humains en s’appuyant sur les processus et les fonctions de l’écosystème et en maintenant 
son intégrité » (Commission d’étude sur la gestion de la forêt publique québécoise, 2004). 
Suite aux recommandations du rapport de la Commission, l’état a donc intégré l’approche 
d’un aménagement écosystémique de la forêt publique québécoise à son projet de Loi sur 
l’aménagement durable du territoire forestier (CERFO, 2009). Cette loi, sanctionnée en 
2010, remplace alors la Loi sur les Forêts à compter du 1er avril 2013, et rend le Ministère 
des Ressources Naturelles (MRN) responsable de l’aménagement et de la gestion des 
forêts. Celui-ci devient alors responsable de la planification forestière ou encore des 
interventions en forêt (MRN, 2013). Enfin, dans le cadre de gestion du nouveau régime 
forestier, l’élaboration d’un ensemble de Valeurs, Objectifs, Indicateurs et Cibles (VOIC), 
témoigne de l’engagement du MRN quant à la planification, à la réalisation, au suivi et au 
contrôle des activités forestières au regard de l’aménagement durable des forêts. Basés sur 
les critères de l’Aménagement Durable des Forêts (ADF) et les défis et orientations de la 
Stratégie d’Aménagement Durable des Forêts (SADF), ces VOIC sont définis à travers 
différents processus de consultation à l’échelle nationale, régionale et locale (MRNF, 
2012a). Ainsi, ce changement dans les lois et règlements encadrant la gestion des forêts 
publiques en 2013, permet de mieux respecter les préoccupations changeantes de la société 
québécoise. 
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Au cours des dernières années, malgré l’ensemble des dispositions légales et 
administratives, le forestier en chef estime que la faune du Québec n’a été que trop peu 
considérée au regard de l’aménagement forestier, notamment pour la période de 2000 à 
2008 (Bureau du forestier en chef, 2008). Selon lui, seules quelques espèces vedettes, 
notamment le cerf de Virginie ainsi que plusieurs espèces de poissons, sont bénéficiaires de 
mesures de protection lors de l’aménagement forestier. En revanche, d’autres espèces, en 
situation précaire ou particulièrement sensibles aux activités forestières, ne sont que très 
peu considérées lors de la planification des opérations forestières. C’est le cas notamment 
de la martre d’Amérique (Martes americana), du pygargue à tête blanche (Haliaeetus 
leucocephalus) et du caribou forestier (Bureau du forestier en chef, 2010).  
3. Le caribou forestier au Québec 
3.1. Répartition géographique 
Le caribou forestier est l’un des écotypes du caribou des bois, la seule sous-espèce de 
caribou au Québec. Deux autres écotypes sont présents sur le territoire québécois, à savoir 
l’écotype toundrique (ou migrateur), caractérisé par deux grands troupeaux dans le nord du 
Québec, et l’écotype montagnard, retrouvé surtout au sommet des montagnes en Gaspésie 
(Courtois et al., 2003). L’écotype forestier est quant à lui retrouvé, de manière discontinue, 
en forêt boréale (Courtois et al., 2001). Ses populations sont réparties principalement sur la 
Côte-Nord, au Saguenay et au sud de la Baie-James. Deux petites hardes isolées sont 
néanmoins présentes dans les régions de Charlevoix et de l’Abitibi (Courtois, 2003).  
3.2. Sélection d'habitat 
À l’échelle du paysage, la sélection d’habitat par le caribou forestier est basée sur un 
compromis entre la recherche de nourriture et la diminution du risque de prédation, que ce 
soit par l’évitement des prédateurs, mais aussi des autres proies potentielles (Courtois et al., 
2001; Mahoney et Virgl, 2003). Une variation dans les patrons d’utilisation de l’espace par 
le caribou forestier est alors observable selon la période de l’année, et plus précisément, en 
fonction des saisons biologiques identifiées par Basille et al. (2012). Au nombre de six, ces 
saisons biologiques sont les suivantes : l’hiver (du 28 décembre au 16 avril), la dispersion 
printanière (du 16 avril au 22 mai), la pré-mise-bas (du 22 mai au 28 mai), la mise-bas (du 
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28 mai au 3 août), la fin de l’été (du 3 août au 18 septembre) et l’automne (du 18 septembre 
au 28 décembre). À titre d’exemple, en hiver et au printemps, les forêts matures de 
conifères, dominées par l’épinette noire, le sapin baumier ou encore le pin gris (Pinus 
banksiana), représentent un milieu essentiel pour le caribou forestier (Basille et al., 2011; 
Courbin et al., 2009). En effet, ce type de couvert forestier est généralement riche en 
lichens terrestres (Cladina spp., Cladonia spp., Cetraria spp., Parmelia spp.), sa principale 
source de nourriture durant la saison hivernale (Basille et al., 2011; Courtois et al., 2003; 
Wittmer et al., 2005). Toutefois, cette saison est critique pour le caribou forestier en raison 
de l’épais couvert de neige qui implique une demande énergétique importante pour la 
recherche de nourriture et le déplacement du caribou forestier à travers le paysage. De plus, 
cet épais couvert de neige limite leur capacité à faire face aux évènements de prédation 
(Weclaw et Hudson, 2004). 
3.3. Situation des populations 
Comme pour l’ensemble de leur aire de répartition en Amérique du Nord, les populations 
de caribou forestier sont en déclin au Québec (Courtois et al., 2003; Lambert et al., 2006; 
Schaefer, 2003; Wittmer et al., 2005). À l’échelle du Canada, le caribou forestier est 
désigné « espèce menacée » en vertu de la Loi sur les espèces en péril. Au Québec, il a été 
désigné « espèce vulnérable » en vertu de la Loi sur les espèces menacées ou vulnérables 
(MRNF, 2011). Bien que les ressources alimentaires ne soient pas limitatives pour le 
caribou forestier (Courtois et al., 2002), les faibles densités de populations des hardes et 
leur faible potentiel de recrutement limiteraient la croissance des populations de caribou 
forestier (Bergerud, 1974). En effet, le taux de recrutement, avoisinant 10 à 15%, est 
inférieur au taux de mortalité chez les faons, en raison principalement de la prédation 
(Courtois et al., 2001; Courtois et al., 2003). À titre d'exemple, l'étude de Pinard et al. 
(2012), effectuée de 2004 à 2007, montre que le taux de survie des faons est de 0,463 
durant les 50 premiers jours suivant leur naissance, où la principale cause de mortalité est la 
prédation (61,5 ± 14,8%; moyenne ± erreur type) (Pinard et al., 2012). En outre, dans la 
région de la Côte-Nord, la densité des populations de caribou forestier est de 1 à 2 
individu(s) pour 100 km2 (Courtois et al., 2002) alors qu’une densité de 6 individus pour 
100 km2 serait requise pour le maintien des hardes (Bergerud, 1996). Historiquement, la 
chasse était considérée comme la cause importante du déclin des populations de caribou 
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forestier (Bergerud, 1974). Or, en dépit des mesures de restriction de la chasse, plusieurs 
populations ont continué de décroître. Il apparaît donc qu’une augmentation de la prédation 
naturelle soit la principale cause du déclin actuel (Basille et al., 2011; Bergerud, 1974), et 
plus particulièrement la prédation par le loup gris, amplifiée par l’exploitation forestière 
(Bergerud, 1974; Lambert et al., 2006).  
À cet égard, une étude menée au sud-est de la Colombie-Britannique a permis de 
déterminer les facteurs de vulnérabilité du caribou des bois, en considérant ses interactions 
avec le loup et l’orignal (Seip, 1992). Les résultats de l’étude révèlent que la prédation par 
le loup apparaît comme la principale cause du déclin des populations de caribou des bois. 
Par ailleurs, la présence du loup sur le territoire semble se maintenir par la présence de 
l'orignal, qui est considérée comme la principale proie du loup gris (Messier, 1994). Par 
conséquent, le risque de prédation par le loup est plus important dans les milieux où 
l’orignal est présent (Seip, 1992).  
3.4. Impacts des activités forestières 
L’exploitation des forêts matures de conifères entraîne la perte d’une composante 
essentielle de l’habitat du caribou forestier, en particulier durant la saison hivernale (Basille 
et al., 2011). En raison des courtes périodes de rotation destinées à maximiser les 
rendements en matière ligneuse, ces vieilles forêts sont susceptibles d'être tronquées par des 
forêts plus jeunes (Boutin et Hébert, 2002). Suite aux récoltes forestières, les forêts jeunes 
et en régénération attirent plusieurs proies intéressantes, comme l’orignal ou encore le cerf 
de Virginie, qui attirent à leur tour les principaux prédateurs du caribou forestier (Rettie et 
Messier, 1998). Le risque de prédation par le loup gris est particulièrement important pour 
le caribou forestier adulte, alors que les faons sont davantage exposés à la prédation par 
l’ours noir, qui profite des petits fruits et des plantes herbacées disponibles en début de 
succession forestière (Basille et al., 2011; Zager et Beecham, 2006). Les travaux de Pinard 
et al. (2012) ont permis d’évaluer la prédation comme la principale cause de mortalité chez 
les faons (61,5 ± 14,8 %; moyenne ± erreur type), où l’ours noir est considéré comme le 
principal prédateur (93,7 ± 6,3% des cas). La modification de la composition des 
peuplements forestiers abritant le caribou forestier a donc un impact important sur la 
maintenance de celui-ci au sein des territoires aménagés, et ce, jusqu’à ce que les processus 
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de régénération ramènent les peuplements vers leur composition initiale (Courtois et al., 
2004). Or, les peuplements de conifères ne se régénèrent pas systématiquement et peuvent 
être remplacés par des peuplements feuillus ou mixtes, faisant référence au processus 
d'enfeuillement (Harvey et Bergeron, 1989). D’après les résultats de Harvey et Bergeron 
(1989), un peuplement initialement dominé par des conifères se régénère, après coupe, vers 
un peuplement mixte ou feuillu avec une réduction de l’ordre de 92% de la densité de 
conifères. Ces peuplements feuillus constituent alors un milieu favorable à la présence 
d’orignaux (Courtois et al., 1998). 
Les coupes forestières et l’implantation d’un réseau routier contribuent à l’altération des 
habitats du caribou forestier. Tout d’abord, les coupes forestières impliquent l’ouverture du 
milieu, le rajeunissement des peuplements forestiers ainsi qu’une succession végétale 
dominée par des espèces feuillues. Or, le caribou forestier a tendance à éviter ces milieux 
ouverts, ainsi que les peuplements mixtes et feuillus, et sélectionne principalement les 
forêts matures de conifères (Basille et al., 2011; Courbin et al., 2009). Par ailleurs, la 
fragmentation des habitats, en raison de la configuration spatiale des coupes, réduit l’espace 
vital du caribou forestier sur de grandes superficies. Cette fragmentation concentre alors les 
populations dans des milieux résiduels et les rend davantage vulnérables aux prédateurs 
(Basille et al., 2011 ; Courtois et al., 2002). Les routes forestières contribuent également à 
la fragmentation des habitats du caribou forestier, qui a tendance à les éviter (Courbin et al., 
2009; James et Stuart-Smith, 2000). En revanche, ces routes servent de corridors de 
déplacement aux loups qui patrouillent ainsi le territoire plus efficacement. La présence de 
routes favorise donc la présence du loup dans les peuplements préconisés par le caribou 
forestier, ce qui augmente la probabilité de rencontre entre les deux espèces et donc le 
risque de prédation chez le caribou forestier (James et Stuart-Smith, 2000). Finalement, 
bien que la probabilité de rencontre avec le loup est généralement faible dans les parterres 
de coupe, les blocs de forêt protégés de l’exploitation sont sélectionnés à la fois par le 
caribou forestier et le loup, et la probabilité de rencontre y est donc plus importante. Cette 
probabilité serait particulièrement importante à l'interface entre les blocs de coupes et les 
blocs de forêt protégée puisque la densité de caribou est maximale à proximité des milieux 
perturbés (Fortin et al. 2013). Il est donc important de considérer les différences de 
sélection d’habitat entre le loup gris et le caribou forestier, en tenant compte de la 
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configuration et de la superficie des zones de coupes et des zones de protection, ainsi que 
de l’implantation du réseau de routes. 
3.5. Stratégies de conservation 
Plusieurs stratégies d’aménagement forestier ont été proposées pour la conservation du 
caribou forestier (Courtois et al., 2004). L'une d'entre elles consiste à identifier et à protéger 
les habitats critiques, utilisés en fonction des saisons, puis de localiser et de protéger les 
principaux corridors de déplacement des caribous forestiers entre les différentes 
composantes essentielles de son habitat. Ces corridors doivent être intacts et suffisamment 
larges. Cette première stratégie, utilisée par Cumming et Beange (1993), est fondée sur la 
prémisse que le caribou est fidèle à ses habitats saisonniers. Une seconde stratégie consiste 
à reproduire les patrons forestiers produits par les perturbations naturelles (Seip, 1998), et 
est basée sur la prémisse que le caribou forestier est adapté à ces perturbations naturelles 
(feux, épidémies, chablis,..) et qu’il serait capable de s’adapter aux pratiques sylvicoles qui 
les imitent (Courtois et al., 2004). Cette stratégie implique donc des pratiques sylvicoles qui 
reproduisent la taille, la forme, la structure et la répartition des perturbations naturelles à 
l’échelle régionale (Bergeron et al., 1999). 
Courtois et al. (2004) proposent une stratégie de conservation du caribou forestier, basée 
sur plusieurs directives, à savoir la délimitation des blocs de protection pour conserver des 
portions d’habitat pour le caribou forestier à moyen terme (0-80 ans), le maintien de la 
connectivité des habitats, la concentration des zones de coupes sur de grandes superficies 
ou encore le maintien d’une structure irrégulière des forêts. À l'hiver 2000, ces directives 
d’aménagement ont été intégrées dans un plan d’aménagement de la forêt boréale de la 
Côte-Nord du Québec, pour une durée de 5 ans, tout en permettant l’exploitation d’une 
certaine quantité de forêts matures de conifères allouée annuellement à l’industrie forestière 
(Courtois et al., 2008). Plus précisément, ce plan d’aménagement incluait la protection de 
grands blocs de forêt pour le caribou forestier, l’établissement d’une connectivité adéquate 
entre ces blocs protégés mais aussi la concentration des coupes au sein des unités 
d’aménagement, ce qui est cohérent avec les directives de Courtois et al. (2004). Ce plan 
d’aménagement a permis le maintien des populations de caribou à court terme (5 ans) 
(Courtois et al., 2008), et il serait alors intéressant d’évaluer son efficacité à long terme, au 
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moment où les zones exploitées redeviennent propices au caribou forestier (Courtois et al., 
2004).  
Les travaux de Courtois et al. (2008) indiquent la réaction du caribou forestier face à 
l’aménagement forestier, mais n’évaluent pas les changements dans les relations proies-
prédateurs au regard de l’aménagement forestier (Courtois et al., 2004). Cet aspect est 
important puisque, tel que mentionné plus tôt, la prédation est la principale menace pour la 
viabilité des populations de caribou forestier.  
Weclaw et Hudson (2004) ont développé un modèle permettant d’évaluer les effets naturels 
et anthropiques sur la survie des populations de caribou forestier en Alberta. En effet, la 
combinaison des facteurs humains et naturels affecte la dynamique de ces populations, en 
altérant les relations proies-prédateurs d’une manière défavorable au caribou forestier. Le 
modèle considère alors les interactions entre le caribou, le loup, l’orignal ainsi que leurs 
ressources en forêt boréale. Les résultats des simulations révèlent, entre autres, qu’au sein 
de l’écosystème naturel, la disponibilité des ressources alimentaires n’est pas un facteur 
limitant pour les populations de caribou forestier. Toutefois, la prédation par le loup 
apparaît comme un facteur limitant puisque la densité de caribou forestier demeure faible, 
et ce, pour des faibles densités de loup. Par ailleurs, l’intervention du facteur humain dans 
le modèle cause un déclin important des populations de caribou durant les 15 premières 
années et retire finalement le caribou forestier du système à partir de la 37ème année de 
simulation. Ainsi, la simulation des interactions entre ces espèces et leur habitat permet 
d’évaluer les impacts à long terme (200 ans) des facteurs naturels et anthropiques sur la 
viabilité des populations de caribou forestier (Weclaw et Hudson, 2004).  
Étant donné la précarité des populations du caribou forestier au Québec, le Ministère du 
Développement durable, de l'Environnement, de la Faune et des Parcs (MDDEFP), 
responsable du rétablissement des espèces fauniques menacées ou vulnérables, a mis sur 
pied une Équipe de rétablissement du caribou forestier dont le mandat était de proposer un 
plan pour le rétablissement de l’espèce (Équipe de rétablissement du caribou forestier, 
2013b). Le plan dresse un portrait de la situation actuelle de l’espèce à l’échelle 
provinciale, et propose les mesures et les moyens d’action qui permettraient le 
rétablissement du caribou forestier au Québec (Équipe de rétablissement du caribou 
forestier, 2013b). Par exemple, l'une des mesures recommandées dans ce plan est de mettre 
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en place d’un réseau d’aires protégées afin de satisfaire aux exigences écologiques du 
caribou forestier. Ainsi, des lignes directrices pour l’aménagement de l’habitat du caribou 
forestier ont été publiées de manière à considérer l’habitat du caribou forestier lors de la 
planification forestière. Ces lignes directrices s’adressent donc aux aménagistes et visent à 
faciliter l’élaboration des plans d’aménagement forestier permettant le maintien des 
conditions favorables pour le caribou forestier (Équipe de rétablissement du caribou 
forestier, 2013a). 
Le territoire visé par ces lignes directrices d’aménagement correspond presque totalement à 
l'aire de répartition du caribou forestier au Québec (Figure 2). Sa limite sud coïncide 
approximativement avec celle du domaine bioclimatique de la pessière à mousses alors 
qu’au nord, son extrémité correspond à la limite nordique des attributions forestières 
(Équipe de rétablissement du caribou forestier, 2013b).  
Les lignes directrices pour l'aménagement de l'habitat du caribou forestier sont élaborées 
sur la base du concept d'alternance de massifs de protection et de remplacement. En effet, 
en 2010, l'Équipe de rétablissement du caribou forestier a mis l'accent sur le rôle primordial 
des massifs de protection dans la stratégie d'aménagement de l'habitat du caribou forestier, 
offrant des peuplements essentiels à l’espèce, notamment durant l’hiver. La superficie de 
ces massifs, d’un seul tenant, devait être minimalement de 100 km2, et idéalement d'au 
moins 250 km2 (Équipe de rétablissement du caribou forestier, 2010). Le maintien de ces 
massifs de protection devait alors être assuré tant que les massifs de remplacement ne 
puissent pas, à leur tour, constituer des massifs de protection adéquats. Cette alternance 
entre les massifs de protection et les massifs de remplacement avait alors pour objectif de 
maintenir, de façon permanente, un habitat adéquat pour le caribou forestier (Équipe de 
rétablissement du caribou forestier, 2010).  
Toutefois, plutôt que de maintenir des massifs de protection de l'ordre de 100 à 250 km2, il 
s'avère que le maintien de massifs de l'ordre de 1000 km2 est préconisé de manière à 
augmenter les probabilités que les caribous forestiers puissent s'y trouver (Équipe de 
rétablissement du caribou forestier, 2013a). Le maintien de massifs de protection de plus de 
1000 km2 dans la forêt sous aménagement, et d'aires protégées de l'ordre de 10 000 km2 au 
nord de cette forêt sous aménagement devrait donc assurer la viabilité des populations de 
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caribou forestier (Équipe de rétablissement du caribou forestier, 2013b). Ces plus grands 
massifs devraient être de forme circulaire, pour favoriser un ratio aire/périmètre élevé et 
limiter ainsi les effets de bordure (Équipe de rétablissement du caribou forestier, 2013a). 
Enfin, même si les massifs de faible superficie (100 à 250 km2) ne sont pas suffisants à eux 
seuls pour assurer la conservation du caribou forestier, ils demeurent toutefois 
complémentaires aux massifs de plus grande superficie (de l'ordre de 1000 km2), puisqu'ils 
permettent de limiter le taux de perturbation sur le territoire (Équipe de rétablissement du 
caribou forestier, 2013a).  
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Figure 2: Territoire visé par l’application du Plan de rétablissement du caribou forestier au 
Québec (Équipe de rétablissement du caribou forestier, 2013b). 
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Problématique 
Dans une perspective de gestion durable des ressources forestières, il est important de tenir 
compte à la fois des aspects écologiques (ex. conservation de la biodiversité) et des aspects 
socioéconomiques (ex. importance de l’industrie forestière). À titre d’exemple, l’industrie 
forestière est l'activité la plus importante de la région de la Côte-Nord du Québec d'un point 
de vue économique (MRNF, 2007). Or, tel que précisé précédemment, l’exploitation de la 
forêt boréale présente de nombreux impacts (directs et indirects) sur les populations de 
caribou forestier, en favorisant la présence des prédateurs et des proies alternatives, que ce 
soit par la présence de coupes et des routes forestières, mais aussi par la dynamique 
spatiotemporelle des différents stades de succession de la végétation, qui en résulte au fil du 
temps (Courtois et al., 2004). Afin de contribuer à la gestion durable des ressources 
forestières, il importe donc de concilier à la fois les besoins de l’industrie forestière et ceux 
liés à la conservation du caribou forestier, notamment dans la forêt boréale de la Côte-Nord 
du Québec.  
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Objectif 
À l'aide d'une approche de modélisation, l'objectif principal de ce projet est de mettre en 
place un outil d'aide à la décision, permettant de prévoir le risque de prédation par le loup à 
travers la succession forestière enclenchée par l'aménagement forestier. Plusieurs sous-
objectifs sont poursuivis: 
1. Utiliser un modèle de prévision de routes afin de modéliser un réseau de routes 
similaire à ceux qui sont générés dans le cadre de l'exploitation forestière. 
2. Développer un modèle d'évolution du paysage, intégrant à la fois le processus de 
succession des peuplements forestiers et l'implantation des coupes forestières au fil du 
temps 
! Élaborer différents scénarios d'aménagement de la forêt boréale et générer les 
différents stades de succession forestière pour chacun de ces scénarios. 
! Quantifier des indices de fragmentation du paysage, et plus précisément (i) la 
proportion des peuplements résineux, des peuplements mixtes ou des coupes 
forestières, (ii) la densité de bordures générée par les coupes forestières, ainsi 
que (iii) la configuration spatiale des différents types de peuplements à l'échelle 
du paysage. 
3. Tester un modèle basé sur l'individu permettant de reproduire les déplacements 
simultanés du caribou forestier, de l'orignal et du loup gris, de manière à étudier la 
variation du taux de prédation en fonction de la succession forestière, et ce, pour les 
scénarios d'aménagement forestier élaborés préalablement. 
! Analyser, à l'aide de mesures statistiques, le lien entre le taux de prédation du 
caribou forestier et de l'orignal par le loup gris et les indices de fragmentation du 
paysage. 
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Synthèse de la littérature pertinente 
1. Écologie du paysage 
1.1.  Introduction 
Introduite par Carl Troll en 1939, l’écologie du paysage permet l’étude des interactions 
réciproques entre la structure spatiale du paysage et les processus écologiques qui s’y 
déroulent (Turner et al., 2001). Ce domaine d’étude considère l’importance de 
l’hétérogénéité spatiale du paysage (Pickett et Cadenasso, 1995). Le paysage étant défini 
comme un territoire spatialement hétérogène dans au moins un facteur d’intérêt (Turner et 
al., 2001), l’un des intérêts principaux en écologie du paysage est d’étudier l’impact de 
cette hétérogénéité spatiale sur les processus écologiques à l’échelle du paysage (Boutin et 
Hébert, 2002). Les études visent alors à comprendre l’impact du patron spatial du paysage 
sur la distribution, la survie ou encore sur l’abondance des espèces, et plus généralement 
sur la dynamique des populations animales qui s’y trouvent (Johnson et al., 1992; Turner, 
2005). Cette discipline encourage donc l’étude des causes et des conséquences de 
l’hétérogénéité spatiale à travers différentes échelles (Turner et al., 2001). En effet, le degré 
d’hétérogénéité du paysage s’exprime en fonction de l’échelle considérée, soit de la 
résolution spatiale et de l’étendue du paysage considéré (Pickett et Cadenasso, 1995; 
Turner et al., 2001; Wiens, 1989). Ainsi, un processus peut être important à une échelle 
d’observation spécifique, mais négligeable à une autre échelle (Turner, 1989). 
L’identification d’échelle(s) permettant de caractériser convenablement les relations entre 
l’hétérogénéité spatiale du paysage et les processus écologiques d’intérêt est donc 
primordiale dans cette discipline (Turner et al., 2001). Cette discipline s’intéresse à la 
structure des paysages, à leur fonctionnement, ainsi qu’aux changements qui s’y produisent 
dans le temps et dans l’espace (Coulson et Tchakerian, 2010).  
1.2. « Patch-Corridor-Matrix »  
Tout d’abord, la structure d’un paysage fait référence à la géométrie et à la composition des 
éléments qui le composent (Coulson et Tchakerian, 2010). En effet, un paysage peut être 
perçu comme une mosaïque d’éléments (ou « patchs »), dont la composition et la 
configuration spatiale définissent le patron spatial du paysage (Forman, 1995b, Urban et al., 
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1987). Juxtaposés dans le paysage, les principaux éléments structurels de ce paysage sont : 
le patch, le corridor ainsi que la matrice dominante (Figure 3). 
 
Figure 3: Patron spatial d’un paysage simplifié, caractérisé par la présence de patchs et de 
corridors au sein d’une matrice dominante. 
Cette perspective simplifiée du paysage ne considère toutefois qu’un seul type de patch 
d’intérêt, à l’intérieur d’une matrice neutre d’un point de vue écologique. Une alternative à 
cette perspective est de considérer le paysage comme une mosaïque de différents types de 
patchs, juxtaposés les uns par rapport aux autres, sans nécessairement mettre l’accent sur un 
type de patch en particulier (Forman, 1995). Les patchs correspondent à des zones 
relativement homogènes et distinctes par rapport à l’environnement adjacent en raison de 
leur structure ou encore de leur composition biotique ou abiotique (Pickett et Cadenasso, 
1995). Ces patchs, plus ou moins abondants dans le paysage, peuvent être petits ou grands, 
allongés ou arrondis, ou encore avoir des bordures lisses ou sinueuses (Coulson et 
Tchakerian, 2010; Forman, 1995b). Par ailleurs, les corridors sont des types de patch qui 
favorisent généralement la connectivité entre les différents patchs (Saunders et al., 1991). 
Ces derniers peuvent être larges ou étroits, linéaires ou curvilignes, et favoriser une 
connectivité plus ou moins importante au sein du paysage (Forman, 1995b).  Finalement, 
un patch dominant peut être considéré comme la matrice du paysage (Pickett et Cadenasso, 
1995), dans laquelle sont répartis les patchs et les corridors (Coulson et Tchakerian, 2010). 
19 
 
1.3.Concept d'habitat 
En fonction des ressources et des conditions qui sont présentes au sein d’un patch, celui-ci 
peut constituer une composante de l'habitat d'une espèce particulière. En effet, le terme 
« habitat » est spécifique à une espèce donnée, et correspond aux ressources nécessaires par 
cette espèce pour répondre à ses besoins tout au long de son cycle vital. Un habitat n’est 
donc pas nécessairement un simple type de végétation, mais correspond davantage à 
l’ensemble des conditions et des ressources nécessaires à la reproduction ou encore à la 
survie d’une espèce donnée (Hall et al., 1997). En général, l’habitat d’une espèce 
correspond à une combinaison et à une configuration particulière de différents types de 
végétation (Franklin et al., 2002).  
D’un point de vue faunique, un paysage peut finalement être perçu comme une mosaïque 
de patchs d’habitat, dont la taille dépend de l’organisme considéré (Dunning et al., 1992). 
Ces habitats peuvent ainsi être caractérisés par un ou plusieurs types de végétation, qui sont 
utilisés par l’espèce au cours de son cycle vital (Hall et al., 1997). À l’échelle de la 
mosaïque paysagère, ces différents types de couvert forestier peuvent correspondre à un 
ensemble de patchs qui se distinguent les uns par rapport aux autres.  
1.4. Effet de bordure 
D’une manière générale, les patchs sont constitués de deux zones distinctes : une zone de 
bordure et une zone d’intérieur, offrant des conditions environnementales particulières aux 
différentes espèces (Forman, 1995a). Ainsi, les espèces « de bordure » se retrouvent 
généralement aux extrémités du patch alors que les espèces « d’intérieur » se retrouvent au 
centre de celui-ci (Forman, 1995a). L’effet de bordure est défini par les conditions 
environnementales générées par la transition, souvent abrupte, d’un type de patch à un 
autre. Dans le cas des forêts résiduelles, l’effet de bordure affecte les conditions biotiques et 
abiotiques au sein du patch, et notamment la proportion de forêt d’intérieur (Mascarúa 
López et al., 2006; Murcia 1995), ce qui influence la présence de certaines espèces au sein 
du patch (Forman, 1995a; Primack, 2002). La forme et la superficie des patchs ont 
également une influence sur l’effet de bordure. Par exemple, un patch circulaire présente 
une proportion plus importante de sa zone d’intérieur, alors qu’un patch long et étroit 
présente davantage de zone de bordure (Gutzwiller et Anderson, 1992; Turner et al., 2001). 
20 
 
Par ailleurs, plus le patch est petit, plus l’effet de bordure y est dominant (Forman, 1995a). 
La taille et la forme d'un patch ont donc un effet déterminant sur la diversité biologique au 
sein de celui-ci. Toutefois, à l’échelle du paysage, la distribution des espèces dépend non 
seulement de l’abondance et de la configuration des patchs, mais aussi de leur connectivité 
à l’échelle de ce paysage (Turner et al., 2001). 
1.5. Connectivité 
Puisque les ressources ne sont pas nécessairement réparties de manière uniforme à dans le 
paysage, les organismes se déplacent à travers les différents patchs de ressources pour 
combler leurs besoins spécifiques. La connectivité entre ces différents patchs influence 
donc de façon majeure les déplacements des animaux dans le paysage (Taylor et al., 1993). 
La dispersion des individus parmi ces différents patchs entraîne la formation de 
métapopulations, qui consistent en plusieurs sous-populations réparties dans les différents 
patchs (Opdam, 1991). Le fait que les individus se déplacent entre les différentes sous-
populations réduit les probabilités d’extinction locale. Le cas échéant, si une extinction 
locale se produit dans un patch, le processus de colonisation par de nouveaux individus 
favorise alors la formation d’une nouvelle sous-population dans ce patch, permettant ainsi 
de maintenir une certaine stabilité de la métapopulation à l'échelle du paysage (Forman, 
1995b). En effet, la persistance des populations dépend du taux local d’extinction à 
l’échelle du patch, mais aussi du taux de déplacement des individus à travers les différents 
patchs. Ainsi, lorsqu’un patch est isolé des autres, alors les déplacements des individus en 
direction de ce patch sont généralement défavorisés. De plus, si le taux d’extinction local y 
est élevé, alors les probabilités de survie de la population dans ce patch sont limitées 
(Fahrig et Merriam, 1985). En général, le taux d’extinction local diminue lorsque la qualité 
des patchs s’améliore et/ou que la taille des patchs est élevée (Forman, 1995b). 
L’accessibilité aux différents patchs de ressources dépend, d’une part, de leur distance les 
uns par rapport aux autres et de la présence ou non de corridor favorisant les déplacements 
(Dunning et al., 1992), et d’autre part, de la capacité de chaque espèce à se déplacer à 
travers les différents patchs (Taylor et al., 1993). Il est donc possible de distinguer la 
connectivité structurelle, faisant référence à la configuration spatiale des différents patchs, 
de la connectivité fonctionnelle, faisant référence, quant à elle, à la capacité propre de 
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chaque espèce à se déplacer entre les différents patchs (Goodwin, 2003; Tischendorf et 
Fahrig, 2000; With et al., 1997). Ainsi, la connectivité fonctionnelle détermine l’efficacité 
de certains processus écologiques (ex. dispersion des organismes) de se produire à l’échelle 
du paysage (Bélisle, 2005) alors que la connectivité structurelle définit le degré auquel 
certains éléments du paysage sont adjacents ou physiquement reliés, les uns par rapport aux 
autres (Tischendorf et Fahrig, 2003; With et al., 1997). La présence de corridors assure 
généralement la dispersion et le déplacement des espèces à travers les patchs en favorisant 
la connectivité structurelle de leurs habitats. Généralement, pour améliorer l’efficacité de 
ces corridors, ceux-ci doivent être suffisamment larges de manière à ce qu’il y ait une 
proportion suffisante de zone d’intérieur (Mascarúa López et al., 2006). 
1.6. Fragmentation et perte d'habitat 
L’étude de la persistance des espèces au sein des habitats fragmentés est l’un des intérêts 
principaux en écologie du paysage (Boutin et Hébert, 2002). La fragmentation est définie 
par la division d’un habitat en plusieurs petits patchs distincts et il est important de 
distinguer la fragmentation et la perte d’habitat, qui correspond quant à elle, à un retrait 
d’une certaine quantité d’habitat au sein du paysage (Fahrig, 1997; Fahrig, 2003). 
Toutefois, malgré cette distinction, ces deux phénomènes ne se produisent généralement 
pas de façon indépendante. En effet, la fragmentation entraîne une multitude de 
modifications au sein du paysage, comme une de l’effet de bordure, une diminution de la 
taille moyenne des patchs en dépit d’une augmentation de leur effectif, ou encore une 
diminution dans la proportion de certains patchs d’habitat, associée à une perte d’habitat 
(Davidson, 1998). Ainsi, au même titre que l’effet de bordure, la perte d’habitat est 
étroitement associée à la fragmentation à l’échelle du paysage.  
D’une manière générale, la fragmentation générée par l’exploitation forestière provoque 
une perte de milieux forestiers en raison de la conversion de certains peuplements en 
parcelles de coupes, et une configuration spécifique des patchs d’habitat résiduels en ce qui 
concerne leur emplacement ou encore leur abondance dans le paysage. Cette conversion 
d’un type de peuplement à un autre, associée au processus de régénération de la végétation, 
génère alors une mosaïque de patch caractérisés chacun par un stade de succession 
particulier, qui évolue au fil du temps (Boutin et Hébert, 2002; Watt, 1947).  La 
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fragmentation des habitats est généralement associée aux perturbations humaines, telle que 
la conversion d’un type de végétation à un autre (Franklin et al., 2002) ou encore à 
l’implantation de réseaux routiers (Primack, 2002). D’ailleurs, Forman et Alexander (1998) 
mentionnent quelques impacts écologiques causés par l’implantation d’un réseau routier, à 
savoir l’évitement par certaines espèces en raison du bruit généré par les véhicules, une 
augmentation du nombre d’animaux heurtés, un effet barrière pour le déplacement de 
certaines espèces, une mobilité accrue pour plusieurs grands prédateurs, un accès au 
territoire favorisé pour les activités humaines ou une amplification de l’effet de bordure au 
sein des habitats fragmentés. En effet, le développement de routes dans un patch d’habitat 
fragmente celui-ci en de nombreux patchs résiduels, où l’effet de bordure est amplifié 
(Figure 4).  
 
Figure 4: Présence de zones de bordure au sein d'un patch, avant (A) et après (B) la 
fragmentation de ce patch par des routes (B) (inspirée de Primack, 2002). 
Finalement, les conséquences de la fragmentation sur la viabilité des populations de 
certaines espèces incluent la réduction de leur potentiel de dispersion et de colonisation à 
travers les différents patchs d’habitat, un accès restreint à la nourriture ou encore la division 
de ces populations à l’échelle du paysage. Ces différentes conséquences rendent alors 
certaines espèces particulièrement vulnérables dans les paysages fragmentés (Primack, 
2002).  
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1.7. Dynamique spatiotemporelle du patron spatial 
Plusieurs facteurs peuvent être à l’origine de la formation de patchs et, par conséquent, du 
développement et de l’évolution du patron spatial du paysage (Urban et al., 1987). En effet, 
plusieurs perturbations naturelles ou anthropiques façonnent le patron spatial du paysage au 
fil du temps. À titre d’exemple, l’exploitation forestière génère une mosaïque de patchs, 
représentant différents types de couvert forestier à l’échelle du paysage (Boutin et Hébert, 
2002). Par ailleurs, certains processus écologiques, comme la régénération forestière, 
soulignent la dynamique temporelle du patron spatial. Ainsi, à l’échelle du paysage, on 
observe une mosaïque de patchs de végétation, caractérisés chacun par un stade de 
succession donné, et évoluant au fil des années (Watt, 1947).  
Enfin, l’évolution du patron spatial et la formation des patchs démontre l’instabilité 
spatiotemporelle de la mosaïque paysagère au fil du temps (Pickett et Cadenasso, 1995). 
Plusieurs méthodes quantitatives ont été développées dans le but d’étudier et de mieux 
comprendre les relations entre le patron spatial du paysage et les processus écologiques qui 
s’y déroulent (O’Neill et al., 1988; McGarigal et Marks, 1994). 
1.8. Analyses quantitatives en écologie du paysage 
Différentes mesures existent pour quantifier le patron spatial du paysage considéré, tel que 
le périmètre total des patchs, leur superficie totale ou encore leur ratio périmètre/aire. 
Toutefois, puisque ces aspects évoluent généralement de manière indépendante les uns des 
autres, l’approche privilégiée est de mesurer individuellement ces différents aspects de 
fragmentation plutôt que de tenter de combiner ces mesures quantitatives dans le but 
d’obtenir une seule et unique mesure de fragmentation (Davidson, 1998). Ces différentes 
mesures peuvent être définies à plusieurs échelles spatiales, à savoir à l’échelle du patch, du 
type de patch ou encore à l’échelle du paysage (Tableau 1), et sont associées à la 
composition ou à la configuration spatiale des différents éléments du paysage (Hargis et al., 
1998 ; McGarigal et Marks, 1994).  
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Tableau 1 : Exemples de mesures quantitatives du patron spatial au niveau du patch (i), du 
type de patch (ii) et du paysage (iii) (McGarigal et Marks, 1994). 
i. Niveau du patch  
Superficie Superficie d’un patch donné 
Périmètre Périmètre (ou bordure) d’un patch donné 
Ratio périmètre/aire Périmètre d’un patch donné, par rapport à sa superficie. Cette 
mesure donne un indice sur la complexité de sa forme. Ainsi 
plus ce ratio est élevé, et plus la forme du patch est complexe. 
Superficie de la zone 
d’intérieur 
Superficie de la zone résultante suite au retrait de la zone 
d’emprise de l’effet de bordure, préalablement définie selon le 
contexte de l’étude 
Indice de contraste Différence relative entre un patch donné et son voisinage 
Indice de proximité Présence de patchs de même type autour d’un patch donné 
Distance au plus proche 
voisin 
Distance entre un patch donné et son voisin le plus proche 
ii. Niveau du type de patch 
Superficie Superficie d’un type de patch donné (ex. totale, moyenne,…) 
Proportion Pourcentage d’un type de patch donné au sein du paysage 
Périmètre Périmètre d’un type de patch donné (ex. total, moyen,…) 
Nombre/Densité Nombre/Densité de patchs d’un type donné 
Densité de bordures Densité des bordures d’un type de patch donné  
Dimension fractale 
périmètre/aire 
Indique la complexité de la forme des patchs d’un type donné et 
de superficie variable 
Superficie totale des 
zones d’intérieur 
Superficie de la zone résultante suite au retrait de la zone 
d’emprise de l’effet de bordure, préalablement définie selon le 
contexte de l’étude, et ce, pour l’ensemble des patchs d’un type 
donné 
Indice de contraste Différence relative entre un type de patch donné et son 
voisinage 
Indice d’entremêlement 
et de juxtaposition 
Indique l’adjacence des patchs d’un type donné 
Indice de cohésion Indique la connectivité physique des patchs d’un type donné 
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iii. Niveau du paysage                                                             (Tableau 1 – suite) 
Superficie Superficie totale du paysage 
Périmètre Longueur totale des bordures contenues dans le paysage 
Nombre/Densité Nombre/Densité de tous les patchs contenus dans le paysage 
Densité de bordure Densité des bordures totales contenues dans le paysage 
Dimension fractale 
périmètre/aire 
Indique la complexité de la forme des patchs dans le paysage 
Superficie totale des 
zones d’intérieur 
Superficie de la zone résultante suite au retrait de la zone 
d’emprise de l’effet de bordure, préalablement définie selon le 
contexte de l’étude, et ce, pour l’ensemble des patchs du paysage 
Indice de contraste Différence relative entre l’ensemble des patchs du paysage et leur 
voisinage 
Indice de contagion Cet indice est inversement relié à la densité de bordures dans le 
paysage. Ainsi, lorsqu’un seul type de patch occupe une grande 
proportion du paysage, alors l’indice de contagion est élevé. 
Indice d’entremêlement 
et de juxtaposition 
Indique l’adjacence des patchs contenus dans le paysage 
Indice de cohésion Indique la connectivité physique des patchs dans le paysage 
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2. Modélisation basée sur l'individu  
2.1. Introduction 
La modélisation basée sur l’individu est une approche de modélisation selon laquelle 
chaque individu est modélisé en tant qu’entité distincte et où la dynamique des populations 
émerge des interactions entre les différents individus modélisés. L’utilisation de modèle 
basé sur l’individu (MBI) permet donc de comprendre comment différentes propriétés du 
système simulé peuvent émerger suite aux interactions des individus modélisés, mais aussi 
comment ces propriétés affectent, en retour, ces individus (Grimm et al., 2006; Railsback, 
2001). D’une manière simplifiée, le principe de cette approche est de concevoir un modèle 
permettant de simuler les individus d’une ou de plusieurs espèces, ainsi qu’un modèle 
représentant leur environnement, et de simuler les interactions à la fois entre les différents 
individus, mais aussi entre les individus et leur environnement (Railsback, 2001). Cette 
approche est donc à privilégier lorsque la dynamique des populations semble être 
influencée par ces deux types d’interaction. Ainsi, si l’on prend l’exemple du système 
étudié dans le cadre de ce projet, il appert en effet que les populations de caribou forestier 
sont affectées par une augmentation du risque de prédation par le loup gris, qui elle-même, 
découle d’une modification dans la composition forestière du paysage, et par conséquent 
d’une présence accrue de proies dans le paysage, à savoir l’orignal. Autrement dit, l’étude 
de la dynamique d’une population animale nécessite la prise en considération des 
interactions déterminantes qu’elle peut avoir avec d’autres espèces, tel que les évènements 
de prédation, mais aussi avec les ressources disponibles (ex. nourriture) au sein d’un 
environnement changeant. L’utilisation d’un MBI favorise l’étude de ces interactions et est 
donc appropriée au contexte de l’étude proposée. 
2.2. Caractéristiques 
Les MBI sont caractérisés par une multitude de propriétés qui justifient leur utilisation dans 
l’étude de systèmes, tel que celui proposé dans cette étude. En effet, leur utilisation favorise 
l’émergence d’un ensemble de réponses comportementales complexes à l’échelle du 
système étudié, et ce, à partir de règles de décision simples définissant les comportements 
individuels de ce système (Railsback, 2001; Scholl, 2001). Cette caractéristique est 
particulièrement importante dans le cadre de la modélisation basée sur l’individu, 
27 
 
puisqu’elle permet d’évaluer le comportement global d’un système en réponse aux 
interactions individuelles dans un environnement donné. Cette propriété d’émergence des 
MBI s’oppose au résultat issu de la modélisation forcée, où on impose un comportement 
global du système, en utilisant des règles de décision plus complexes pour définir les 
comportements individuels, ce qui limite généralement le domaine d’applicabilité du 
modèle (Railsback, 2001). Par ailleurs, ce comportement global qui émerge à l’échelle du 
système ne peut être expliqué par la simple somme des comportements individuels, et ne 
peut être prédit malgré les connaissances des comportements individuels du système; ce qui 
renvoie au caractère non-linéaire des MBI (Scholl, 2001). 
Étant donné que les MBI font intervenir un environnement dans lequel les interactions 
individuelles se produisent et font émerger un comportement global à l’échelle du système, 
cette approche de modélisation est donc souvent spatialement explicite. Ainsi, les individus 
modélisés sont associés à une localisation spécifique dans l’environnement, à partir de 
laquelle leurs déplacements pourraient être influencés (Scholl, 2001). Pour cela, les 
composantes du système possèdent chacune une ou plusieurs variables d’état, que ce soit 
pour les individus ou pour l’environnement. Par exemple, les individus pourraient avoir un 
niveau énergétique qui fluctuerait au fil du temps, ou encore une perception du risque de 
prédation qui ferait en sorte que leur déplacement dans le temps et dans l’espace serait régi 
par la prise en considération de ces variables d’état. Les variables d’état pour 
l’environnement pourraient, quant à elles, correspondre au pourcentage de couvert forestier, 
ou encore à la quantité de ressources alimentaires disponibles en un lieu donné (Grimm et 
al., 2006).  
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Méthodologie 
1. Site d’étude 
Le site d’étude est localisé dans la région de la Côte-Nord du Québec, Canada. La Côte-
Nord couvre, à elle seule, 21% de la superficie totale du Québec et correspond ainsi à la 
deuxième plus grande région québécoise, après le Nord-du-Québec (MRNF, 2007). 
Caractérisée principalement par le domaine de la pessière à mousse, mais également par le 
domaine de la sapinière à bouleau blanc, la forêt boréale couvre 73% de la Côte-Nord et 
domine ainsi le territoire à l’échelle régionale. En outre, l’exploitation de la forêt contribue 
de manière importante au développement économique régional (MRNF, 2007). Le site 
d’étude est situé dans les environs du réservoir Manicouagan, à l’Ouest de la région (Figure 
5). D’une superficie de 40 000 km2, le site d'étude fait partie du territoire visé par le Plan 
d’aménagement de l’habitat du caribou forestier (Figure 2). 
En raison des nombreux monts et collines qui s’y trouvent, le paysage vallonné varie 
généralement entre 300 et 1000 mètres d’altitude (Courbin et al., 2009; MRNF, 2007). La 
végétation est caractérisée essentiellement par l’épinette noire et le sapin baumier, mais 
d’autres essences sont également présentes, à savoir le pin gris, le peuplier faux-tremble 
(Populus tremuloides), le bouleau blanc ou encore le mélèze laricin (Larix laricina) 
(Courbin et al., 2009). Les travaux de Courbin et al. (2009) portant sur une portion (environ 
18 900 km2) de la zone d’étude ont permis d’évaluer la densité de caribou forestier à 1,9 
individus/100 km2, en mars 2007. Concernant les loups, 2 meutes d’environ 5 individus ont 
été localisées à l'intérieur du site d'étude, et trois autres meutes ont été observées aux 
alentours de leur site d'étude (Courbin et al., 2009). La densité des orignaux a, quant à elle, 
été évaluée à 4,3 individus/100 km2. En raison d’un habitat défavorable à l’ours, la densité 
de celui-ci a toutefois été considérée comme étant faible (Courbin et al., 2009). 
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Figure 5: Localisation du site d'étude dans la région de la Côte-Nord du Québec, Canada, 
et couverture au sol correspondante à partir de l’imagerie Landsat (2000). 
2. Approche de modélisation 
Une approche de modélisation est employée de manière à simuler, sur une durée de 150 
années, les interactions complexes entre le caribou forestier, l’orignal et le loup gris, à 
travers différents stades de succession de la végétation, et ce, pour différents scénarios 
d'aménagement forestier. La figure 6 illustre les étapes méthodologiques de cette approche 
de modélisation, ainsi que les différents modèles utilisés. Le fonctionnement de ces 
modèles est détaillé dans les sections suivantes.  
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Figure 6: Étapes méthodologiques du projet. Les différents modèles utilisés (modèle de 
prévision des routes, modèle d'évolution du paysage et modèle basé sur l'individu) 
permettent d'explorer différents scénarios d'aménagement forestier de manière à évaluer 
l'impact de la coupe forestière sur les relations proies-prédateurs entre le caribou forestier, 
l'orignal et le loup gris. 
3. Élaboration des scénarios 
Au total, sept scénarios sont testés. Trois d’entre eux sont basés sur les lignes directrices du 
plan d’aménagement de l’habitat du caribou forestier au Québec (Équipe de rétablissement 
du caribou forestier, 2010) et font intervenir les blocs de protection et de remplacement 
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dans le cadre de la planification forestière (Figure 7). Ces scénarios font partie de la 
catégorie « BLOC ». La deuxième catégorie compte trois scénarios où les coupes sont 
effectuées sur l'ensemble du paysage; il s'agit de la catégorie « PAYSAGE ». Finalement, le 
troisième scénario correspond à celui où aucune coupe n’est ajoutée sur le territoire; il s'agit 
du scénario « SANS_COUPE » Bien que ce scénario considère les coupes déjà existantes 
dans le paysage initial (Figure 7), le pourcentage de ces coupes est inférieur à 1% et celles-
ci se régénèrent au bout de quinze ans en raison de la succession de la végétation. Le 
scénario « SANS_COUPE » offre donc un cadre de référence permettant de mieux 
comprendre l’impact de la coupe forestière sur les changements du risque de prédation chez 
le caribou forestier. 
 
Figure 7: Massifs de protection et de remplacement présents dans le site d'étude (encadré 
noir), Côte-Nord, Québec, Canada. Ces massifs sont conformes aux propositions retrouvées 
dans le Plan d’aménagement de l’habitat du caribou forestier (Équipe de rétablissement du 
caribou forestier, 2010). 
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Considérant les coupes connues entre 2000 et 2012 (Figure 7), les scénarios des catégories 
« BLOC » et « PAYSAGE » permettent de reproduire celles-ci à un rythme constant durant 
les douze premières années de simulation. Dans le cas de la catégorie « BLOC », les coupes 
se font dans les blocs de protection à partir de 2012, puis dans les blocs de remplacement à 
partir de 2082 (Figure 8). L'alternance entre les deux types de blocs se fait au bout d'une 
période de rotation fixe de 70 ans. Une période de rotation de plus de 60 ans est d’ailleurs 
préconisée dans le cadre de l’aménagement des habitats pour le caribou forestier (MRNF, 
2012b). Dans le cas de la catégorie « PAYSAGE », les coupes se font à deux reprises 
successives sur l'ensemble du paysage, soit à partir de 2012, puis à partir de 2082 (Figure 
8).  
 
Figure 8: Variation de la durée de coupe pour chaque scénario d’aménagement forestier 
(A : Scénarios de type « BLOC »; B : Scénarios de type « PAYSAGE »; C : scénario 
« SANS_COUPE »). Pour chaque scénario A ou B, la superficie totale des coupes est 
identique, mais la durée de coupe est de 10, 35 ou 70 ans selon le cas.  
Les scénarios appartenant aux catégories « BLOC » et « PAYSAGE » se différencient entre 
eux par la durée de la coupe forestière au cours d'une période de rotation. Ainsi, pour une 
superficie de coupe donnée, les coupes sont effectuées sur une durée de 10 ans, 35 ans ou 
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70 ans. On obtient donc les scénarios « BLOC_10ANS », « BLOC_35ANS » et 
« BLOC_70ANS » pour la catégorie « BLOC », ainsi que les scénarios 
« PAYSAGE_10ANS », « PAYSAGE_35ANS » et « PAYSAGE_70ANS » pour la 
catégorie « PAYSAGE » (Annexe C). Plus précisément, lorsque la durée de coupe est de 70 
ans, les coupes sont effectuées continuellement durant la période de rotation. Or, lorsque 
cette durée est de dix ans, alors ces mêmes coupes sont effectuées sur un nombre d'années 
restreint. Au terme de ces dix années de coupe, seul le processus de succession de la 
végétation opère pendant les 60 années suivantes, avant de poursuivre avec la seconde 
période de rotation. Ainsi, pour une superficie de coupe égale, ces différentes vitesses de 
coupe permettent de générer des paysages où l’exploitation se fait de manière continuelle et 
relativement lente ou, au contraire, de manière ponctuelle et relativement rapide (Figure 8 
et Annexe C). À l'aide d'un modèle de prévision des routes, un réseau de routes forestières a 
été tracé à l'intérieur des différents secteurs de coupes en fonction du scénario 
d'aménagement forestier.  
4. Modèle de prévision des routes forestières 
Le modèle de prévision des routes, programmé en Matlab par Guillaume Latombe 
(Laboratoire des Systèmes Complexes, Département de géographie, Université de 
Montréal), permet de définir le tracé des routes prévues à l’intérieur des différents secteurs 
de coupes préalablement définis. Ainsi, pour la catégorie « BLOC », le réseau de routes 
prévues s'étend sur les secteurs coupés entre 2000 et 2012, puis sur les blocs de protection 
pour la période 2012-2082, et enfin sur les blocs de remplacement pour la période 2082-
2152 (Figures 7 et 8). Pour la catégorie « PAYSAGE », le réseau de routes prévues s'étend 
d'abord sur les secteurs coupés entre 2000 et 2012, puis sur l'ensemble du paysage (Figures 
7 et 8). Finalement, aucun réseau routier n'est prévu pour le scénario « SANS_COUPE », 
puisqu'aucune coupe n'y est effectuée (Figure 8). 
Le réseau de routes prévues est généré à partir du système de Lindenmayer (ou système L), 
qui permet de générer des ramifications de chaînes à partir d’un ensemble de simples règles 
logiques. Les systèmes L génèrent des formes arborescentes et sont donc utiles à la 
génération de réseaux routiers sur des échelles étendues (Parish et Müller, 2001), comme 
un réseau de chemins d’accès pour la coupe forestière. Dans le cadre de ce projet, la densité 
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de routes forestières a été calibrée à environ 1 km/km2. Cette valeur se rapproche de celle 
observée dans un paysage fragmenté de la région de Charlevoix, où la densité de routes 
forestières est de 0.97 km/km2 (Saint-Laurent et Dussault, 2012). Précisons que la 
génération des routes prévues est basée uniquement sur l'étendue des secteurs de coupes 
planifiés. Celle-ci ne tient pas compte des conditions physiques de l'environnement, comme 
l'hydrographie ou la topographie." 
 
Figure 9: Portion du réseau de routes forestières généré à partir du modèle de prévision des 
routes. Le modèle d'évolution du paysage permet la construction du réseau de routes 
forestières dans le paysage et l'implantation des coupes forestières le long de celui-ci. 
Ces routes prévues sont intégrées au paysage à l’aide d'un modèle d’évolution du paysage 
(Figure 6). Ce modèle d’évolution du paysage permet la construction des routes forestières 
au fil des années, et ce, le long du tracé des routes préalablement définies par le modèle de 
prévision des routes. Au fur et à mesure que ces routes sont construites au sein du paysage, 
les coupes forestières sont effectuées de part et d’autre de celles-ci. Parallèlement à la 
construction des routes et à l’implantation des coupes, le processus de succession de la 
végétation se produit tout au long la simulation.  
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5. Modèle d'évolution du paysage 
Développé en C++, le modèle d’évolution du paysage est caractérisé par deux sous-
modèles. Le premier sous-modèle permet de reproduire le processus de succession de la 
végétation, qui opère de manière continue, année après année. Le second sous-modèle 
permet, quant à lui, de construire les routes selon un rythme défini par l'utilisateur de 
manière à ce que la coupe forestière soit effectuée sur une durée de 10 ans, 35 ans ou 70 
ans. Dépendamment de la catégorie de scénarios (« BLOC » ou « PAYSAGE »), ces routes 
sont plus ou moins étendues dans le paysage (Annexe C). Le fonctionnement de ces deux 
sous-modèles est détaillé dans les sections suivantes. 
5.1 Succession forestière 
Le modèle de succession forestière permet de reproduire les différents stades de succession 
de la végétation pour chaque scénario d'aménagement forestier. Les diagrammes de 
succession de la végétation intégrés au modèle d'évolution du paysage ont été initialement 
déterminés par Julie Sainmont (Laboratoire des Systèmes Complexes, Département de 
géographie, Université de Montréal) à partir de la littérature, puis validés par l'expertise de 
Mathieu Bouchard, Ing. Forestier (comm. pers. 2011). Ainsi, des probabilités de transition 
d'une classe à une autre ont pu être ajoutés à ces diagrammes de manière à reproduire 
l'influence de certaines variables (type de dépôt, dernière perturbation ou encore le type de 
peuplement avant cette dernière perturbation) sur la succession de la végétation. Ces 
diagrammes de succession, ainsi que les probabilités de transition d'une classe à une autre, 
sont présentés à la Figure 10 dans le cas où le dépôt est du till et à la Figure 11 dans le cas 
où le dépôt est du sable. En effet, ces deux types de dépôts sont présents dans le site d'étude 
et engendrent différents types de succession (Figure 12). Enfin, l'absence de feux de forêt 
dans le modèle d'évolution du paysage ne permet pas de reproduire cet agent perturbateur 
naturel, en terme de fréquence et de superficie, et la succession forestière qui en résulte, 
mais présente toutefois l'avantage d'isoler l'influence de la coupe forestière sur la prédation 
par le loup gris, chez le caribou forestier et chez l'orignal. D'ailleurs, dans les forêts 
commerciales, les feux de forêt, auxquels le caribou forestier a su s'adapter, ont été 
remplacées par les coupes forestières (Courtois et al., 2001). 
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Figure 10: Modèle de succession forestière : Diagrammes et probabilités (P1, P2, P3 et P4) 
de succession de la végétation lorsque le dépôt est du till et ce, en fonction de la dernière 
perturbation (feu ou coupe) et du type de peuplement avant cette perturbation (résineux, 
mixtes, jeunes ou autres).  
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Figure 11: Modèle de succession forestière : Diagrammes et probabilités (P1, P2 et P3) de 
succession de la végétation lorsque le dépôt est du sable et ce, en fonction de la dernière 
perturbation (feu ou coupe) et du type de peuplement avant cette perturbation (résineux, 
mixtes, jeunes ou autres).  
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Figure 12: Types de dépôts caractérisant le site d’étude dans la région de la Côte-Nord du 
Québec, Canada (Ressources Naturelles Canada, 2004). 
L'exécution du modèle d’évolution du paysage nécessite une carte matricielle 
correspondant à la couverture initiale du sol dans le site d’étude (Figure 5). Cette carte a 
une dimension de 8000 x 8000 cellules, où chaque cellule a une résolution de 25 m2, pour  
une superficie totale de 40 000 km2. À chacune des cellules est associée une classe de 
couverture au sol, pouvant évoluer selon le cas (Tableau 2). Lorsque la classe de couverture 
du sol peut varier dans le temps, une durée de l'état définit le moment à partir duquel cette 
classe change vers une autre classe de couverture du sol (Tableau 2) et ce, selon les 
diagrammes de succession et les probabilités de transition d'une classe vers une autre 
(Figures 10 et 11). L’absence de probabilité implique que l'évolution se fait 
automatiquement vers la classe suivante lorsque que la durée de l'état de la classe actuelle 
est atteinte. À titre d'exemple, la classe « coupe récente » évolue automatiquement vers la 
classe « coupe en régénération » au bout de cinq ans, alors que la classe « coupe en 
régénération » peut évoluer vers les classes « conifères en régénération », « conifères 
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ouverts avec lichen », « conifères ouverts sans lichen »  ou encore « mixtes en régénération 
(+2m) » (Figures 10 et 11). Lorsqu'aucune durée de l'état n'est indiquée, la couverture du 
sol n'évolue donc pas au cours de la simulation (Tableau 2). Dans le même ordre d'idées, 
lorsque la classe de couverture du sol correspond à un stade final de succession (Figures 10 
et 11), alors l'évolution ne se produit plus au cours de la simulation.  
Tableau 2 : Classes de couverture au sol, durée de l’état et tranche d'âges possibles. 
Classe Couverture au sol Durée de 
l'état (an) 
Tranche 
d'âges (an) 
1 Milieu ouvert -- -- 
2 Brulis 5 0 à 4 
3 Eau -- -- 
4 Landes sans lichens -- -- 
5 Landes avec lichens -- -- 
6 Milieu humide -- -- 
71 Mixtes en régénération (-2m) 10 5 à 14 
72 Mixtes en régénération (+2m) 30 15 à 44 
8 Conifères en régénération 65 15 à 79 
9 Conifères ouverts sans lichen -- 15 et plus 
10 Conifères denses 100 80 à 179 
101 Conifères denses fixes -- 180 et plus 
11 Conifères ouverts avec lichen -- 15 et plus 
12 Mixtes matures 55 45 à 99 
13 Coupes récentes 5 0 à 4 
14 Coupes en régénération 10 5 à 14 
15 Routes -- -- 
-9999 Absence de données -- -- 
 
En plus du type de dépôt, d'autres variables influencent les probabilités de transition d’une 
classe à une autre, à savoir la dernière perturbation qui a eu lieu (feu ou coupe) ainsi que le 
type de peuplement précédent cette dernière perturbation, soit un peuplement résineux, un 
peuplement mixte, un peuplement jeune ou un autre type de peuplement (Figures 10 et 11). 
Dans le cadre de ce projet, seule la coupe a été considérée comme agent de perturbation. 
Toutefois, la dernière perturbation est un feu par défaut, sauf lorsque la classe initiale de 
couverture au sol est une « coupe récente » ou une « coupe en régénération ». Finalement, 
l'âge des peuplements présents dans le paysage initial est initialisé à un âge inclus dans leur 
tranche d'âges possibles (Tableau 2). Par exemple, une « coupe récente » peut être âgée de 
0 à 4 ans (durée de l'état = 5 ans), alors qu’une « coupe en régénération » peut être âgée de 
5 à 14 ans (durée de l’état = 10 ans).  
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À l'instar des observations effectuées sur le terrain (Harvey et Bergeron, 1989), ce sous-
modèle de succession forestière permet de reproduire le processus d'enfeuillement de la 
végétation suite à la coupe, et ce, lorsque le dépôt est du till (Figure 10). La probabilité que 
cet enfeuillement se produise dépend du type de peuplement précédent la coupe forestière. 
Ainsi, la probabilité est de 30% si le peuplement précédent est un peuplement résineux et 
de 75% si le peuplement précédent est mixte (Figure 10).  
Bien que le sous-modèle de succession de la végétation n'ait pas été validé empiriquement 
sur le terrain, il permet néanmoins de répondre à l'objectif de ce projet puisqu'il permet de 
générer différents stades de succession forestière issus de différents scénarios de coupe 
forestière. La cohérence des résultats issus de ce sous-modèle a été vérifiée à l'aide d'une 
dizaine de simulations « SANS_COUPE ». Les Annexes A et B montrent les changements 
temporels des superficies de peuplements mixtes et de peuplements résineux à travers les 
différents stades de succession forestière. 
5.2  Construction des routes et ajout des parcelles de coupes 
Parallèlement au processus de succession de la végétation, les routes sont construites le 
long du tracé prévu par le modèle de prévision des routes. Selon la durée nécessaire pour 
atteindre le niveau de coupe caractérisant un scénario d’aménagement particulier, les routes 
et les coupes sont alors ajoutées plus ou moins rapidement dans le paysage. L’implantation 
des routes dans le paysage s’effectue du sud vers le nord, et ce, à un taux de construction 
annuel défini par la vitesse de coupe considérée. Les coupes sont alors effectuées le long 
des routes construites, à condition que les cellules en bordure de ces routes correspondent à 
des peuplements forestiers qui peuvent être coupés, à savoir les conifères ouverts avec ou 
sans lichen, les conifères denses ainsi que les peuplements mixtes matures, et ce, lorsque 
leur âge est supérieur à 70 ans. Les peuplements mixtes en régénération ainsi que les 
coupes, anciennes et récentes, ne sont en effet pas considérés comme des peuplements 
exploitables dans le cadre de ce projet. Ainsi, les parcelles de coupes sont intégrées 
annuellement au paysage, et ce, jusqu’à ce que toutes les routes prévues initialement soient 
entièrement construites. Dans le cas du scénario « SANS_COUPE », seul le processus de 
succession de la végétation opère continuellement au fil des années.  
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Finalement, le modèle d’évolution du paysage permet de générer des cartes de paysage 
évolué à des intervalles de temps de 5 ans, allant de 2000 à 2150. Ainsi, les trente cartes 
générées dans le cadre de chaque scénario d'aménagement forestier servent d'intrants au 
modèle basé sur l’individu.  
5.3  Indices de fragmentation du paysage 
À partir des différentes cartes générées par le modèle d'évolution du paysage, certains 
aspects de fragmentation ont été quantifiés pour être en mesure d'évaluer leur impact sur le 
taux de prédation sur le caribou forestier et l'orignal, et ce, pour chacun des scénarios 
considérés. À cet effet, les différentes classes de couverture au sol (Tableau 2) ont été 
regroupées en:  
" peuplements résineux (classes 8, 9, 10, 101 et 11),  
" peuplements mixtes (classes 71, 72 et 12),  
" coupes (classes 13 et 14), 
" routes (classe 15), 
" et autres (classes 1, 2, 3, 4, 5, 6 et -9999).  
Pour l'ensemble des cartes successives (intervalle de 5 ans) d'un scénario donné, la 
superficie totale (km2) et le pourcentage des peuplements résineux, des peuplements mixtes 
et des coupes ont été calculés. Le périmètre des coupes (km) a été calculé sous Matlab, à 
l'aide de cartes binaires (0 = pas de coupe, 1 = coupe). Aussi, il a été possible de quantifier 
le ratio périmètre/aire des coupes. Plus ce ratio est élevé, plus les effets de bordure le sont 
aussi (McGarigal et Marks, 1994). Finalement, l'indice de contagion du paysage a été 
calculé de manière à évaluer la dispersion des différents regroupements de classes de 
couverture du sol à l'échelle du paysage, soit les peuplements résineux, les peuplements 
mixtes, les coupes, les routes et autres. La mesure de cet indice de contagion est basée sur 
la probabilité de trouver une cellule d'un type donné à proximité d'une cellule d'un autre 
type, à l'échelle du paysage (Li et Reynolds, 1993). Cette mesure se fait donc à l'échelle de 
la cellule (et non à l'échelle du patch) et a une valeur comprise entre 0 et 1. Ainsi, lorsque la 
valeur de l'indice tend vers 0, cela signifie que les cellules d'un type de patch donné sont 
dispersées aléatoirement dans le paysage, formant de petits patchs épars. Au contraire, 
lorsque cet indice tend vers 1, cela signifie que les cellules d'un type de patch donné sont 
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regroupées entre elles, dans de grands patchs contigus (Li et Reynolds, 1993). Cet indice de 
contagion a été calculé sous Matlab, à l'aide d'un script inspiré de celui qui est disponible 
dans la boîte à outils « 3D Metrics », développée par Parrott et al. (2008). En effet, dans 
cette boîte à outils, la formule permettant de calculer l'indice de contagion est une extension 
tridimensionnelle de la formule de Li et Reynolds (1993). Pour répondre aux besoins de ce 
projet, le script a donc été reformulé en retirant la dimension temporelle. 
6. Modèle basé sur l'individu 
Le modèle basé sur l'individu (MBI) a été développé par Guillaume Latombe (2013). Ce 
modèle est programmé sous Java, en utilisant Repast Simphony v. 1.x, une plateforme de 
modélisation basée sur individu/agent. Ce modèle consiste à simuler les déplacements 
simultanés du caribou forestier, du loup gris et de l’orignal au sein d’un environnement 
donné. C’est à partir de ces déplacements qu’émergent les rencontres entre les espèces et 
notamment les évènements de prédation par le loup gris. Utilisant les paysages 
successivement générés par le modèle d'évolution du paysage, ce modèle permet d’évaluer 
les relations proies-prédateurs entre les trois espèces, dans des paysages où la proportion 
des différents peuplements forestiers varie à travers la succession de la végétation. Puisque 
l'hiver est critique pour le caribou forestier, le modèle a été calibré pour cette saison, durant 
laquelle la présence du caribou forestier est influencée par la présence des forêts matures de 
conifères (Courbin et al., 2009; Fortin et al., 2008), où la disponibilité en lichens constitue 
un élément important de leur diète hivernale (Courtois et al., 2004). Cette section résume le 
fonctionnement du modèle et des sous-modèles qui le composent (pour plus de détails, voir 
Latombe, 2013).  
6.1  Composantes du système modélisé 
Le système modélisé est constitué de trois composantes, à savoir les proies (i.e. le caribou 
forestier et l'orignal), les prédateurs (i.e. les meutes de loups) ainsi que leur environnement. 
Contrairement aux proies, qui sont représentées individuellement dans le système, les 
prédateurs sont quant à eux représentés par des méta-individus, où chaque individu 
correspond à une meute de loups. Chaque composante du système modélisé est alors 
caractérisée par un ensemble de variables d'état.  
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Tableau 3: Composantes du système modélisé et variables d’état correspondantes. Les 
composantes du modèle basé sur l'individu sont les proies (caribou forestier et orignal), leur 
prédateur (loup gris) et l'environnement (forêt boréale de la Côte-Nord, Québec) (Latombe, 
2013). 
PROIES 
Identifiant de l'individu 
Coordonnées géographiques selon la projection UTM NAD83 Zone19 
Direction de l’individu 
Balance énergétique ou ΔÉnergie (kilojoules) 
Fait d’être à l’intérieur ou non d’un camp* 
Mémoire des camps précédemment visités par l'individu 
PRÉDATEURS 
Identifiant de l'individu 
Coordonnées géographiques selon la projection UTM NAD83 Zone19 
Direction de l’individu 
Mode comportemental (à la recherche de proie ou après avoir tué une proie) 
Mémoire des sites de prédation connus par l'individu 
ENVIRONNEMENT 
Coordonnées géographiques selon la projection UTM NAD83 Zone19 
Altitude/Pente 
Quantité de lichen pour le caribou forestier (grammes) 
Quantité de fourrage pour l’orignal (grammes) 
Type et pourcentage de couvert forestier 
Effet de bordure 
Temps depuis le dernier passage d'un prédateur (heures) 
Identifiant de la dernière meute qui est passée 
*Un camp correspond à une agglomération de sites d'alimentation pour les proies 
(pour plus de détails, se référer à la section « 6.2.1.3. Mémoire spatiale ») 
Dans le cas des proies et des prédateurs, les variables d'état caractérisent un individu donné 
(caribou forestier, orignal ou meute de loups) à un pas de temps donné. Dans le cas de 
l'environnement, les variables d'état caractérisent plutôt une cellule donnée de 
l'environnement à un pas de temps donné. Ces différentes variables d'état sont importantes 
pour tester différents scénarios d'aménagement forestier, et évaluer ainsi leurs impacts sur 
les interactions complexes entre les trois espèces modélisées. Ainsi, dans un environnement 
donné, le comportement d'un individu est défini non seulement par ses propres variables 
d'état, mais aussi par les variables d'état de l'environnement. Ces différentes variables d'état 
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sont calculées à l'aide de plusieurs sous-modèles, influençant alors le choix de déplacement 
des individus à un pas de temps donné.  
6.2  Calcul des variables d'état 
6.2.1 Sous-modèle pour les proies 
6.2.1.1  Modèle énergétique 
À un pas de temps donné, chaque herbivore est caractérisé par sa balance énergétique 
ΔÉnergie, qui est évaluée en fonction des gains et des pertes énergétiques (kJ) associés à ses 
déplacements. Ainsi, le choix de déplacement des herbivores vers une cellule donnée, 
dépend de la disponibilité en ressources alimentaires à cette cellule (gain énergétique G) et 
de la distance à parcourir pour s'y rendre (perte énergétique L). Les ressources alimentaires 
considérées pour le caribou forestier et l'orignal sont le lichen et le fourrage respectivement. 
L'équation suivante permet de quantifier la consommation en ressources alimentaires X(V) 
(g) chez ces herbivores: 
X(𝑽) = 
𝒂  ∗  𝑽
𝑺  ∗  (𝒃!𝑽)   ∗   𝑻 
Où 𝒂 correspond au taux maximal de consommation (375g/heure chez le caribou forestier; 
660 g/heure chez l'orignal), 𝒃 correspond à la densité de ressources alimentaires pour 
laquelle la consommation est la moitié du taux maximal de consommation (40 g/m2 chez le 
caribou forestier; 30 g/m2 chez l'orignal), S correspond à la superficie de la cellule (625 
m2),  𝑽 correspond à la disponibilité en lichens (g) ou en fourrage (g) dans la cellule et 𝑻 
correspond à la durée d'un pas de temps (4 heures). 
Cette consommation de ressource X(V) (g) a finalement été convertie en gain énergétique G 
(kJ) pour faciliter la comparaison avec les dépenses énergétiques. Ces dépenses 
énergétiques L (kJ) sont quantifiées à partir des équations suivantes: 
L = (𝑬   ∗   𝑴𝟎,𝟕𝟓  𝟔 ) + (2,64 * M * dist) + (31 * M * ΔAltitude), si ΔAltitude ≥ 0 
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L = (𝑬   ∗   𝑴𝟎,𝟕𝟓𝟔  ) + (2,64 * M * dist) - (5,7 * M * ΔAltitude), si ΔAltitude < 0 
Où  𝑬 correspond au taux métabolique de l'individu pour un pas de temps donné (381 kJ/kg 
chez le caribou forestier (Boertje, 1985); 343 kJ/kg chez l'orignal (Moen et al., 1997)), M 
correspond à la masse moyenne de l'individu (147 kg chez le caribou forestier (estimé à 
partir des travaux de Stelfox et Adamczewski, 1993); 343 kg chez l'orignal (Franzmann et 
Schwartz, 1997)), dist est la distance parcourue (km) et ΔAltitude correspond à la différence 
d'altitude entre la cellule d'origine de l'individu et sa cellule de destination. 
6.2.1.2  Évaluation du risque de prédation 
La perception du risque de prédation par le caribou forestier et l’orignal fait émerger des 
réponses comportementales chez ces deux espèces de manière à limiter leur risque de 
prédation par le loup gris. Ainsi, les stratégies anti-prédatrices de chacune de ces deux 
proies varient selon la saison et leur déplacement à travers les différents couverts forestiers 
résulte d’un compromis entre la recherche de nourriture et l’évitement des prédateurs. Dans 
le système modélisé, le passage des prédateurs a une influence sur le déplacement des 
caribous pendant 10 jours environ et sur une distance maximale de 180 m, durant l'hiver. 
Chez les orignaux, cette distance s'élève à 1 km, mais l'impact ne dure 
qu'approximativement 2 jours. Ainsi, les proies sont capables d'évaluer le risque de 
prédation Pred à une cellule donnée en regard de la distance D à laquelle le passage des 
prédateurs s'est produit et du temps T depuis lequel ceux-ci sont passés: 
Pred = 𝒆𝒙𝒑
!   𝑻𝟐
   𝟐∗𝟗𝟔𝟐   * 𝒆𝒙𝒑!   𝑫𝟐 𝟐∗𝟕𝟑𝟐       dans le cas du caribou forestier  
Pred = 𝒆𝒙𝒑
!   𝑻 𝟐𝟐  ∗  𝟏𝟗𝟐   *   𝟏 𝟏 +  𝒆𝒙𝒑   𝟏𝟎𝟎  ∗  (𝑫  !  𝟏𝟎𝟏𝟔) dans le cas de l'orignal 
La variable DiffPred correspond, quant à elle, à la différence entre le risque de prédation à 
la cellule actuelle et le risque de prédation à la cellule de destination. 
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6.2.1.3 Mémoire spatiale 
Dans le système modélisé, chaque herbivore a la capacité de se souvenir de ses anciennes 
agglomérations de localisations successives, et plus précisément, de leur centre de gravité. 
Les localisations successives d'un individu peuvent être assimilées à des sites 
d'alimentation selon la classification de Bailey et al. (1996). En effet, les sites 
d'alimentation sont utilisés sur un intervalle de 1 à 4 heure(s), et sont créés lorsque les 
herbivores s'alimentent, en considérant la topographie, le risque de prédation ou encore la 
qualité et l'abondance de la nourriture. Éventuellement, ces différents sites d'alimentation 
peuvent former des camps, utilisés par l'herbivore sur des intervalles de 1 à 4 semaine(s). À 
ce moment, les sites d'alimentation se distinguent les uns des autres, par un changement de 
comportement chez l'herbivore, notamment lorsque celui-ci se déplace d'un site 
d'alimentation à un autre ou encore lorsqu'il se repose (Bailey et al., 1996). Dans le MBI, 
lorsqu'un individu demeure suffisamment dans une agglomération de sites d'alimentation, 
cela implique la création d'un camp. Ce camp est alors mis à jour dès qu'un nouveau site 
d'alimentation est ajouté, et ce, jusqu'à ce que l'individu s'éloigne suffisamment de celui-ci. 
Plus concrètement, la création d'un camp débute lorsque deux localisations successives de 
l'individu se sont produites dans un rayon de 1600 m pour le caribou forestier, et de 800 m 
pour l'orignal. Un centre de gravité du camp est donc initialisé à partir de ces deux premiers 
sites d'alimentation. Par la suite, si le site d'alimentation suivant demeure à une distance de 
1600 m du centre de gravité pour le caribou forestier (800 m pour l'orignal), alors celui-ci 
est ajouté au camp et le centre de gravité de ce camp est mis à jour. La mise à jour du centre 
de gravité d'un camp est faite lorsque des sites d'alimentation successifs y sont ajoutées. 
Toutefois, lorsque le caribou forestier se déplace à une distance de plus de 1600 m du 
centre de gravité mis à jour (800 m dans le cas de l'orignal), alors l'individu n'est plus dans 
le camp et la localisation du centre de gravité de celui-ci est alors ajoutée à sa mémoire 
spatiale. Notons que le nombre de centre de gravité qu'un herbivore peut retenir est limité à 
sept. Une fois ce nombre maximal atteint, le plus ancien centre de gravité est retiré de la 
mémoire spatiale de l'individu pour laisser place au plus récent. 
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6.2.1.4 Réactions aux perturbations anthropiques 
Le déplacement des herbivores est influencé par la localisation des perturbations 
anthropiques, telles que les coupes et les routes. Cet aspect a été considéré pour modéliser 
le déplacement des proies, et ce, à partir des termes suivants:  
cos(αdisturb) * ƒ(Ddisturb) 
Où αdisturb correspond à l'angle formé par la direction suivie par l'individu et la plus proche 
perturbation anthropique, et ƒ(Ddisturb) dépend de la distance entre la localisation de 
l'individu et la plus proche perturbation anthropique. ƒ(Ddisturb) est estimé à partir des 
équations suivantes: 
ƒ(Ddisturb) = (- Ddisturb) / (D0 + 1), si Ddisturb < D0 
ƒ(Ddisturb) = 0, si Ddisturb ≥ D0 
Pour le caribou forestier, D0 a une valeur de 1500 m, de 1600 m ou de 1300 m lorsque la 
perturbation est une route, une coupe récente ou une coupe ancienne respectivement. Dans 
le cas de l'orignal, seule les routes semblent influencer son déplacement et D0 a une valeur 
unique de 400 m. En effet, aucune réaction particulière n'a été observée en regard des 
coupes récentes et anciennes chez les orignaux. 
6.2.2 Sous-modèle pour les prédateurs  
6.2.2.1  Mode comportemental  
Dans le cadre du système modélisé, les meutes de loups ont deux modes de déplacement, à 
savoir le mode durant lequel les individus sont à la recherche de proie et le mode suivant la 
capture d'une proie. Le premier mode dure tant et aussi longtemps que la meute n'a pas 
capturé de proie, alors que le second mode dure pendant une période définie à partir d'un 
ensemble de périodes possibles (allant de 6 à 73 heures), et sélectionnée selon une certaine 
probabilité. Peu importe la durée de ce second mode, celui-ci doit s'achever avant qu'une 
meute de loups puisse se remettre à chasser. 
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6.2.2.2  Mémoire spatiale 
D'une manière semblable à celle des herbivores, les meutes de loups ont la capacité de se 
souvenir de la localisation des sites où elles ont pu capturer une proie. Ces localisations 
sont donc ajoutées à la mémoire spatiale des prédateurs lorsqu'il y a eu un évènement de 
prédation. 
6.2.2.3  Prédation 
Les meutes de loups peuvent détecter leur proie dans un rayon de 2,4 km autour de leur 
localisation actuelle. Si une proie est détectée, la meute de loups a une probabilité de 20% 
de capturer cette proie. Dans le cas d'un succès, la meute de loups se déplace alors à la 
localisation à laquelle se situait la proie, qui quant à elle, a été retirée du système. Dans le 
cas où plusieurs proies sont détectées, la meute de loup sélectionne une proie au hasard et la 
probabilité de capturer cette proie est la même que précédemment. En cas d'échec de 
prédation, la meute de loups ne fait pas d'autres tentatives sur les autres proies détectées. 
6.2.2.4  Empreinte olfactive 
Dans le système modélisé, on suppose que les meutes de loups laissent une empreinte 
olfactive dans l'environnement suite à leur passage. Cette empreinte olfactive peut être 
détectée par d'autres meutes de loups, mais surtout par les herbivores, puisque tel que 
mentionné précédemment, cela leur permet d'évaluer le risque de prédation. Dans le cas 
d'une cellule donnée de l'environnement, si celle-ci est traversée par une meute de loups, 
alors le temps depuis le dernier passage d'un loup débute avec une valeur de 4 heures. Par 
la suite, cette valeur est incrémentée de 4 heures à chaque pas de temps. 
6.2.3  Sous-modèle pour l'environnement  
6.2.3.1  Type et pourcentage de couvert forestier 
Un pourcentage de couvert forestier a été associé à chaque classe de couverture au sol dans 
le paysage (Tableau 4). 
Tableau 4: Pourcentage de couvert forestier et quantité de ressources alimentaires pour 
chaque classe de couverture au sol caractérisant le site d'étude, dans la région de la Côte-
Nord du Québec, Canada (Latombe, 2013). 
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   Quantité initiale 
Classe Couverture au sol Couvert (%) Lichen (g) Fourrage (g) 
1 Milieu ouvert 0 82 671 0 
2 Brulis 0 0 361 
3 Eau 0 0 0 
4 Landes sans lichens 0 58 165 528 
5 Landes avec lichens 0 243 445 0 
6 Milieu humide 0 31 203 528 
71 Mixtes en régénération (-2m) 0 14 038 528 
72 Mixtes en régénération (+2m) 0 14 038 528 
8 Conifères en régénération 0 30 247 528 
9 Conifères ouverts sans lichen 43 19 525 307 
10 Conifères denses 80 19 525 192 
101 Conifères denses fixes 80 19 525 192 
11 Conifères ouverts avec lichen 43 160 952 76 
12 Mixtes matures 50 1 915 615 
13 Jeunes coupes 0 0 528 
14 Vieilles coupes 0 0 361 
15 Routes 0 0 0 
-9999 Absence de données -- -- -- 
6.2.3.2 Disponibilité en ressources alimentaires 
À chaque classe de couverture au sol est associée une quantité de ressources alimentaires 
(g) pour le caribou forestier (lichen) et pour l'orignal (fourrage) (Tableau 4). Cette quantité 
de ressources (g) dans une cellule donnée est mise à jour systématiquement après la 
consommation par les herbivores. Dépendamment de la ressource consommée, le volume 
de celle-ci (V(lichen) ou V(fourrage)) est mis à jour dans l'environnement à partir des 
équations suivantes: 
V(lichen) = V(lichen) - 11*X(lichen) * 4 heures 
V(fourrage) = V(fourrage) - X(fourrage) * 4heures 
En effet, dans le cas du caribou forestier et de sa consommation en lichens terrestres, il est 
estimé qu' en plus du volume réellement consommé, s'ajoute une perte d'environ dix fois le 
volume consommé en raison du piétinement (Courtois, 2003). 
6.2.3.3 Effet de bordure 
L'effet de bordure EB est modélisé à partir du gradient bidimensionnel du pourcentage de 
couvert forestier entre une cellule donnée et son voisinage (3*3 cellules).  
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Il a été évalué à partir des équations suivantes: 
𝜟𝑪𝒐𝒗𝒆𝒓
𝜟𝒙   =    ((𝒄 +  𝟐𝒇 + 𝒊)   − (𝒂 +  𝟐𝒅 + 𝒈))/( 𝟖 ∗ 𝟐𝟓 ) 
𝜟𝑪𝒐𝒗𝒆𝒓
𝜟𝒚   =    ((𝒈 +  𝟐𝒉 + 𝒊)   − (𝒂 +  𝟐𝒃 + 𝒄))/( 𝟖 ∗ 𝟐𝟓 ) 
𝑬𝑩   =    (𝜟𝑪𝒐𝒗𝒆𝒓𝜟𝒙 )𝟐  +   (𝜟𝑪𝒐𝒗𝒆𝒓𝜟𝒚 )𝟐    
Où 𝒙 est la direction latitudinale, 𝒚 est la direction longitudinale, (a,b,c,d,e,f,g,h,i) 
correspondent aux valeurs de pourcentage du couvert forestier aux cellules de coordonnées 
[(1,1), (1,2), (1,3),(2,1),(2,2),(2,3),(3,1),(3,2),(3,3)]. Finalement, la valeur 25 correspond à 
la dimension d'une cellule (m). 
6.3  Déplacement des individus 
Dans le système modélisé, les déplacements des animaux sont modélisés à partir d’une 
méthode statistique, appelée « marche aléatoire corrélée et biaisée » (Biased and 
Correlated Random Walk – BCRW), qui consiste à définir le mouvement des individus à 
partir d’une longueur de pas et d’un angle de rotation. La distribution des longueurs de pas 
et des angles de rotation à partir de données réelles permet de générer une vingtaine de pas 
aléatoires à partir d’une cellule donnée. Les variables d'état des individus et de leur 
environnement sont quant à elles considérées lors de l’utilisation de fonctions de sélection 
de pas (Step Selection Function – SSF).  
Cette approche statistique, développée par Fortin et al. (2005), permet de considérer 
l’influence des composantes individuelles et environnementales sur le mouvement de 
chaque individu, en attribuant un score aux différents pas possibles, et ce, à partir d’une 
cellule initiale donnée. Le score pour chacun des pas possibles est défini à partir de 
l’équation suivante :  
w(x) = exp(β1x1+…+ βn x n) 
Où w(x) représente le score pour le pas décrit par le vecteur x de la variable xi associée à 
chaque pas de destination possibles et βi est le coefficient de la variable xi, et ce, pour les n 
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variables considérées. La cellule de destination ayant le score le plus élevé a ainsi une plus 
grande chance d’être sélectionnée par l’individu lors de son déplacement (Fortin et al., 
2005). Afin de reproduire le mouvement de chaque individu selon l'espèce, trois structures 
de fonctions de sélection de pas ont été définies, en considérant les variables internes des 
individus et les variables environnementales (Tableau 3): 
w(x)caribou = cos(αpatch) + G/L + G/L × ΔE + Cover + Cover × ΔE + Altitude + Edge + 
cos(αroad) × coefroad + cos(αrec.cut) × coefrec.cut + cos(αregen.cut) × coefregen.cut + 
G/L × Pred + Speed × Pred + Cover × Pred + Altitude × Pred + DiffPred 
w(x)orignal = cos(αpatch) + G/L + G/L × ΔE + Cover + Cover × ΔE + Altitude + Edge + 
cos(αroad) × coefroad + G/L × Pred + Speed × Pred + Cover × Pred + Altitude 
× Pred + DiffPred 
w(x)loup = cos(αkill) + CoverType + Cover + Altitude + ΔElevation + Slope + Edge + 
ScentDiff 
Où : 
" αpatch : angle minimum entre la direction du pas de destination et les pas précédents 
" G : Gains d’énergie attendus au pas de destination 
" L : Dépense d’énergie pour se rendre au pas de destination 
" ΔE : Balance énergétique au cours des dernières 72 heures 
" Cover : Pourcentage de couvert forestier au pas de destination 
" Altitude : Altitude au pas de destination 
" Edge : Gradient bidimensionnel du pourcentage de couvert forestier 
" αroad : angle entre le pas de destination et la route la plus proche 
" αrec.cut : angle entre le pas de destination et la coupe récente la plus proche 
" αregen.cut : angle entre le pas de destination et la coupe en régénération la plus proche 
" coefroad, coefrec.cut, coefregen.cut : coefficients associés respectivement à αroad , αrec.cut et αregen.cut, 
diminuant l’influence de ces perturbations en fonction de leur distance 
" Pred : Indice de présence des prédateurs 
" Speed : longueur du pas de destination divisé par le temps pour s’y rendre 
" DiffPred : Différence entre Pred à la position actuelle et au pas de destination 
" αkill : angle minimum entre le pas de destination et les sites de prédation précédents 
" ScentDiff : Temps écoulé depuis le dernier passage d’un loup 
" CoverType : Type de couvert forestier 
" ΔElevation : Différence entre Altitude à la position actuelle et au pas de destination 
" Slope : Pente au pas de destination 
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Ainsi, pour chaque individu, une vingtaine de pas de destination sont possibles à chaque 
itération de 4 heures et un score est attribué à chacun d’entre eux en utilisant les fonctions 
de sélection de pas. Selon l'espèce, les coefficients associés à chacune des variables 
utilisées dans les fonctions de sélection de pas sont mentionnés au tableau 5 pour les proies 
et au tableau 6 pour les prédateurs.  
Il est important de préciser que pour plusieurs coefficients utilisés dans les fonctions de 
sélection de pas des individus simulés, l'intervalle de confiance inclut la valeur de 0 
(Tableaux 5 et 6). Ainsi, d'un point de vue statistique, il est probable que ces coefficients 
aient une valeur qui ne soit pas différente de 0. Or, les fonctions de sélection de pas 
utilisent les coefficients moyens, plutôt que de considérer des coefficients nuls pour ces 
quelques cas spécifiques. Ce choix méthodologique a un impact majeur sur le choix de 
déplacement des individus. Par exemple, dans le cas de la variable Diffrisk, l'intervalle de 
confiance inclut la valeur de 0, à la fois pour le caribou forestier et pour l'orignal 
(Tableau 5). Selon cet exemple, il pourrait donc ne pas y avoir de différence entre les 
réactions des deux proies quant à la présence des loups gris. L'utilisation de coefficients 
moyens fait en sorte que les orignaux s'éloignent des prédateurs alors que le caribou 
forestier a tendance à s'en rapprocher (Tableau 5). Dans le même ordre d'idée, le loup gris a 
tendance à privilégier davantage des déplacements vers des peuplements de conifères 
ouverts avec lichen (« Matur open conifer with lichen »), plutôt que vers des peuplements 
mixtes (« Mixted/Deciduous ») (Tableau 6). Or, les intervalles de confiance des coefficients 
associés à chacune de ces deux variables incluent la valeur de 0, et se chevauchent l'un et 
l'autre. Statistiquement, il ne semble donc pas y avoir de différence dans la réaction des 
loups gris fàce à ces deux types de peuplements. L'utilisation de coefficients moyens fait 
donc en sorte que l'on impose ces choix de déplacements aux individus simulés, raison pour 
laquelle il est important de préciser l'approche méthodologique utilisée ici.  
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Tableau 5: Coefficients (β), erreur-type (SE) et intervalle de confiance de 95% (95% CI) 
correspondant aux variables utilisées dans les fonctions de sélection de pas pour le caribou 
forestier et l’orignal dans la région de la Côte-nord du Québec, durant l’hiver (les valeurs 
sont x102) (tiré de Latombe, 2013)  
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Tableau 6: Coefficients (β), erreur-type (SE) et intervalle de confiance de 95% (95% CI) 
correspondant aux variables utilisées dans les fonctions de sélection de pas pour le loup 
gris, dans la région de la Côte-Nord du Québec, durant l’hiver. Les valeurs différent en 
fonction du mode comportemental (stationnaire ou à la recherche de proie) (les valeurs sont 
x102) (tiré de Latombe, 2013)  
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6.4  Conditions initiales des simulations  
Dans un premier temps, le contexte environnemental est créé à partir de la carte de paysage 
initiale, de manière à ce que chaque cellule soit caractérisée par un couvert forestier, mais 
aussi à partir des cartes de pentes, d'altitude et de ressources alimentaires pour les 
herbivores. Le modèle est initialisé avec 4 meutes de loups, 700 caribous et 1600 orignaux. 
Ces nombres d'invidus sont basés sur les densités déterminées dans le cadre des travaux de 
Courbin et al. (2009). Selon l'espèce, les individus sont localisés aléatoirement dans le 
paysage, à condition d'être dans un peuplement adéquat. Plus précisément, les caribous 
forestiers doivent être placés dans des peuplements de conifères ouverts avec lichens 
(classe 11), alors que les loups et les orignaux doivent être placés dans des peuplements 
mixtes (classes 71, 72 et 12). Le but est qu'il y ait suffisamment de ressources alimentaires 
à l'emplacement initial de chaque individu en début de simulation.  
6.5 Exécution du modèle  
Le modèle avance avec un pas de temps de 4 heures. Cette durée correspond aux intervalles 
de temps entre les données télémétriques ayant permis de calibrer le modèle basé sur 
l'individu. En effet, les déplacements de 27 caribous forestiers, 15 orignaux et 8 loups ont 
été suivis à l'aide de colliers-émetteurs, entre 2005 et 2009. Les enregistrements de données 
télémétriques ont été effectuées toutes les 4 heures, pendant une durée moyenne de 19, 20 
et 18 mois pour les caribous forestiers, les orignaux et les loups respectivement (pour des 
détails sur la calibration du modèle basé sur l'individu, voir Latombe, 2013). Dans le cadre 
du présent projet, la durée d’une simulation a été définie à 150 ans, mais seule la saison 
hivernale (3 mois) est simulée car les autres saisons n'ont pas été validées et intégrées au 
MBI. Rappelons aussi que les cartes du paysage étant générées à des intervalles de temps 
de 5 ans, les résultats issus du MBI ont donc été générés pour ce même intervalle de temps. 
En effet, chaque carte du paysage est utilisée pour la durée d'un hiver, une saison critique 
pour le caribou forestier (Basille et al., 2011). Une fois cette saison terminée, la carte 
suivante est utilisée par le modèle et le contexte est réinitialisé lorsqu'un changement de 
paysage est effectué. Puisque seule la saison hivernale est intégrée au MBI, nous obtenons 
donc, pour chaque scénario, des taux de prédation par le loup gris pour une trentaine 
d'hivers successifs (à intervalle de 5 ans), d'une part pour le caribou forestier et d'autre part 
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pour l'orignal (150 ans / intervalle de 5 ans = 30 valeurs). Mentionnons que le scénario 
« SANS_COUPE » a du être simulé sur une durée limitée à 100 ans. En effet, la 
régénération complète des peuplements mixtes en peuplements résineux, au bout de 100 
ans de simulation, ne permet plus de placer les orignaux et les loups gris dans le paysage.  
Bien que le MBI n'intègre pas la dynamique des population, la réinitialisation des individus, 
que ce soit leur nombre, leurs variables d'état ou encore leur position géographique, permet 
d'isoler l'influence de la structure du paysage sur le risque de prédation par le loup gris, 
durant la succession forestière. Compte tenu du temps nécessaire pour exécuter le MBI, le 
nombre de réplicats par scénario a été limité à cinq.  
6.6 Données enregistrées  
Pour chaque carte de paysage (ex. paysage utilisé pour simuler l'hiver 2005), nous obtenons 
cinq réplicats du nombre d'évènements de prédation, d'une part sur le caribou forestier, et 
d'autre part sur l'orignal. Ces résultats bruts correspondent au nombre d'évènements de 
prédation qui se sont produits pendant trois mois successifs, soit pendant la durée d'une 
saison hivernale. 
Afin de pouvoir comparer l'importance relative de la prédation chez chacune des proies, les 
résultats bruts ont été convertis en taux mensuels de prédation per capita pour chaque 
proie. À cet effet, chaque nombre d'évènements de prédation obtenus pour chacun des 
réplicats a été divisé par le nombre d'individus de la population concernée (700 individus 
chez le caribou forestier, 1600 individus chez l'orignal) pour obtenir des taux de prédation 
per capita au cours de l'hiver. Puis, ces taux ont été divisés par 3 (nombre de mois durant 
l'hiver) pour obtenir le taux mensuel de prédation per capita pour chaque espèce de proie. 
Analyses statistiques 
Des analyses de corrélation ont été effectuées de manière à évaluer la force du lien qui 
existe entre les différents aspects de fragmentation du paysage et la prédation par le loup 
gris chez le caribou forestier et chez l'orignal, et ce, pour chacun des scénarios 
d'aménagement forestier considérés.  
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Par conséquent, les variables considérées dans les analyses de corrélation sont, d'une part, 
les aspects de fragmentation du paysage (pourcentage de peuplements résineux, de 
peuplements mixtes et de coupes, périmètre des coupes, ratio périmètre/aire de ces coupes 
et indice de contagion du paysage) et d'autre part, la prédation par le loup gris, d'une part 
chez le caribou forestier et d'autre part chez l'orignal. Pour effectuer ces analyses 
statistiques, les 150 résultats bruts du MBI (nombre d'évènements de prédation pour chaque 
proie) ont été utilisés, soit les 5 répliquas de chaque paysage successif (à des pas de temps 
de 5 ans), et ce, pour chaque proie, et pour chaque scénario d'aménagement forestier 
considéré. 
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Résultats 
1. Modèle d'évolution du paysage  
1.1 Pourcentage de couvert forestier 
Les pourcentages de peuplements résineux (classes 8, 9 10, 101 et 11, Figure 13), de 
coupes (classes 13 et 14, Figure 14) et de peuplements mixtes (classes 71, 72 et 12, Figure 
15) à l'échelle du paysage, varient en amplitude selon le type de scénario (« BLOC » vs 
« PAYSAGE ») (Annexe C), avec une réponse plus ou moins rapide selon la durée de 
coupe considérée (10, 35 ou 70 ans).  
Dans le cas du scénario « SANS_COUPE », le pourcentage de peuplements résineux 
augmente progressivement durant les cent premières années, pour finalement atteindre une 
valeur maximale d'environ 86% du paysage (Figure 13). Au bout de 100 ans, le paysage est 
donc composé majoritairement de peuplements résineux (Annexe C). En effet, l'absence de 
coupe et de feu dans le paysage fait en sorte que les peuplements tendent à se régénérer 
ultimement en peuplements résineux (Figures 10 et 11). Bien qu'il y ait des coupes récentes 
dans le paysage initial, le délai maximal requis pour que celles-ci évoluent vers des 
peuplements résineux est de 100 ans. En effet, les délais requis pour qu'une «coupe 
récente» évolue en une «coupe en régénération», en « mixtes en régénération (+2m) », en 
« mixtes matures », et finalement en « conifères denses fixes » sont de 5 ans, 10 ans, 30 ans 
et 55 ans respectivement (Figure 10, Tableau 2). Au bout de cent ans, et en absence de tout 
agent perturbateur (feu ou coupe), le paysage se retrouve alors composé principalement de 
peuplements résineux (Annexe C).  
Dans le cas des scénarios de la catégorie « BLOC », le pourcentage de peuplements 
résineux demeure en tout temps plus élevé que ceux des scénarios de la catégorie 
« PAYSAGE », puisque les superficies affectées par la coupe forestière diffèrent dans ces 
deux catégories de scénarios (Annexe C). Pour ces deux catégories de scénarios, on note 
une baisse marquée du pourcentage de résineux lorsque la coupe est effectuée 
ponctuellement, plus particulièrement, sur une durée de dix ans, voire 35 ans (Figure 13).  
59 
 
 
Figure 13: Changement temporel du pourcentage de peuplements résineux dans le paysage 
en fonction du scénario d'aménagement forestier. 
En ce qui concerne le pourcentage de coupes, celui-ci est généralement plus élevé pour les 
scénarios de la catégorie « PAYSAGE », avec des pics importants lorsque la coupe est faite 
sur une durée de 10 ou 35 ans. Dans le cas du scénario « PAYSAGE_10ANS », le 
pourcentage de coupes atteint presque 40% du paysage durant la première période de 
rotation. Cette valeur maximale n'est toutefois pas atteinte durant la seconde période de 
rotation pour ce scénario (Figure 14). En effet, les coupes sont plus abondantes durant la 
première période de rotation (Annexe C). Dans le cas des scénarios où la coupe se fait de 
manière continuelle (« PAYSAGE_70ANS » et « BLOC_70ANS »), on constate une 
présence permanente de coupes à l'échelle du paysage (Annexe C). Par ailleurs, le 
pourcentage de coupes dans le scénario « SANS_COUPE » atteint une valeur nulle dès les 
quinze premières années de simulation (Figure 14), temps maximal requis pour qu'une 
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« coupe récente » évolue en une « coupe en régénération », et finalement en « mixtes en 
régénération (+2m) » (Figures 14 et 15; Tableau 2). 
 
Figure 14: Changement temporel du pourcentage de coupes dans le paysage en fonction du 
scénario d'aménagement forestier. 
Dans le scénario « SANS_COUPE », le pourcentage de peuplements mixtes diminue 
progressivement et disparaît au bout de cent ans. Tel que mentionné précédemment, 
l'absence de coupe et de feu dans le paysage fait en sorte que les peuplements tendent à se 
régénérer ultimement en peuplements résineux (Figures 10 et 11). D'ailleurs, le pourcentage 
de peuplements mixtes demeure en tout temps inférieur à 15% à l'échelle du paysage 
(Figure 15). 
La présence accrue des peuplements mixtes dans les scénarios de la catégorie 
« PAYSAGE » témoigne d'un processus d'enfeuillement plus important suivant la 
régénération après coupe (Annexe C). Ainsi, là où le type de dépôt est du till (Figure 12), la 
probabilité qu'un peuplement se régénère en peuplements mixtes, après une coupe, peut 
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atteindre 75% (Figure 10). Cette régénération en peuplements mixtes se fait plus ou moins 
rapidement en fonction de la durée de coupe (10, 35 ou 70 ans). On constate effectivement 
un certain délai entre la hausse du pourcentage de coupes et la hausse du pourcentage de 
mixtes (Figures 14 et 15). Dans le scénario « PAYSAGE_10ANS », la hausse du 
pourcentage de mixtes débute une quinzaine d'années après le début des coupes (Figure 
15). Ce délai s'explique par le nombre d'années requis pour qu'une «coupe récente» évolue 
en une « coupe en régénération », et finalement en « mixtes en régénération (> 2 m) » 
(Figures 14 et 15). 
 
Figure 15: Changement temporel du pourcentage de peuplements mixtes dans le paysage 
en fonction du scénario d'aménagement forestier. 
1.2 Bordures générées par les coupes forestières 
Le périmètre total des coupes forestières varie en fonction du type de scénario, mais 
également en fonction de la durée pendant laquelle les coupes sont effectuées (Figure 16).  
0,00	  
2,00	  
4,00	  
6,00	  
8,00	  
10,00	  
12,00	  
14,00	  
16,00	  
18,00	  
20,00	  
20
05
	  
20
10
	  
20
15
	  
20
20
	  
20
25
	  
20
30
	  
20
35
	  
20
40
	  
20
45
	  
20
50
	  
20
55
	  
20
60
	  
20
65
	  
20
70
	  
20
75
	  
20
80
	  
20
85
	  
20
90
	  
20
95
	  
21
00
	  
21
05
	  
21
10
	  
21
15
	  
21
20
	  
21
25
	  
21
30
	  
21
35
	  
21
40
	  
21
45
	  
21
50
	  
Po
ur
ce
nt
ag
e	  
de
	  p
eu
pl
em
en
ts
	  m
ix
te
s	  (
%
)	  
Année	  
SANS_COUPE	  
BLOC_10ANS	  
BLOC_35ANS	  
BLOC_70ANS	  
PAYSAGE_10ANS	  
PAYSAGE_35ANS	  
PAYSAGE_70ANS	  
62 
 
 
Figure 16: Changement temporel du périmètre total des coupes dans le paysage en fonction 
du scénario d'aménagement forestier. 
Il est possible de distinguer la présence des deux périodes de rotation si on considère le 
changement temporel du pourcentage de coupes ou de leur périmètre total dans le paysage 
(Figures 14 et 16). Pour les scénarios de la catégorie « PAYSAGE », les valeurs contrastées 
du pourcentage de coupes entre les deux périodes de rotation (Figure 14) découlent du fait 
que plusieurs peuplements n'ont pas atteint un niveau de maturité suffisant lors de la 
deuxième période de rotation. Il en résulte donc une coupe plus éparse à l'échelle du 
paysage, où seuls les peuplements matures (≥ 70 ans) ont été coupés (Annexe C). Cette 
coupe plus éparse implique donc une densité de bordures plus importante, ainsi qu'un ratio 
périmètre/aire des coupes plus élevé durant cette deuxième période de rotation (Figures 16 
et 17). À titre d'exemple, dans le scénario « PAYSAGE_10ANS », le périmètre total des 
coupes atteint environ 200 000 km durant la première période de rotation, puis plus de 350 
000 km durant la deuxième période de rotation (Figure 16). Ces distinctions entre les deux 
périodes de rotation ne sont toutefois pas valides pour les scénarios de la catégorie 
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« BLOC » puisque les coupes sont effectuées d'abord dans les blocs de protection, puis 
dans les blocs de remplacement (Figure 8; Annexe C). 
 
Figure 17: Changement temporel du ratio périmètre/aire dans le paysage en fonction du 
scénario d'aménagement forestier (N. B.: l'absence de données correspond à une absence de 
coupes dans le paysage). 
1.3 Indice de contagion 
L'indice de contagion est plus élevé dans le scénario « SANS_COUPE ». On observe un 
premier plateau de 2020 à 2085, avec une valeur d'environ 0,80, puis un second plateau, dès 
2105, avec une valeur de 0,94. Le premier plateau (2020-2085) (Figure 18) apparait dès que 
les coupes présentes initialement se sont entièrement régénérées en peuplements mixtes ou 
en peuplements résineux (Figures 11 et 12). Le second plateau (dès 2105) débute ensuite 
lorsque les peuplements mixtes se sont régénérés en peuplements résineux (Figure 18). Dès 
2105, le paysage est donc relativement homogène, caractérisé majoritairement par de 
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grands patchs contigus de peuplements résineux, ce qui explique un indice de contagion de 
0,94 (Figure 18). 
L'indice de contagion est plus faible lorsque des coupes forestières sont effectuées, en 
particulier pour les scénarios de la catégorie « PAYSAGE » où des valeurs inférieures à 0,5 
qui se maintiennent tant que les coupes persistent dans le paysage. La coupe forestière 
engendre donc des paysages plus hétérogènes en terme de types de peuplements, qui sont 
alors moins contigus à l'échelle du paysage (Annexe C). 
 
Figure 18: Changement temporel de l'indice de contagion à l'échelle du paysage en 
fonction du scénario d'aménagement forestier. 
2. Modèle basé sur l'individu 
Les taux mensuels de prédation per capita sont généralement plus élevés chez le caribou 
forestier que chez l'orignal. Par ailleurs, ces taux sont légèrement plus importants pour les 
scénarios de la catégorie « BLOC » (Figures 19 et 20). Toutefois, on n'observe pas de 
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tendance entre la fragmentation générée par les différents scénarios d'aménagement 
forestier et le taux de prédation per capita chez les proies (Figures 19 et 20). 
 
Figure 19: Évolution du taux mensuel de prédation per capita par le loup gris, chez le 
caribou forestier selon le scénario d'aménagement forestier (N. B.: la simulation du 
scénario « SANS_COUPE » ne dure que 100 ans). 
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Figure 20: Évolution du taux mensuel de prédation per capita par le loup gris, chez 
l'orignal selon le scénario d'aménagement forestier (N. B.: la simulation du scénario 
« SANS_COUPE » ne dure que 100 ans). 
3. Lien entre la fragmentation et la prédation par le loup gris 
Les résultats issus des analyses de corrélation entre le taux mensuel de prédation per capita 
chez les proies, et les différents indices de fragmentation du paysage sont présentés aux 
tableaux 7 à 12. Ces résultats témoignent de certaines relations significatives (p ≤ 0,001), 
quoique généralement faibles, entre la prédation par le loup gris et la fragmentation du 
paysage, dans le cadre des scénarios d'aménagement forestier explorés. 
D'après le tableau 7, une forte proportion de peuplements résineux dans le paysage 
semblent être défavorables pour le caribou forestier dans le cas des scénarios 
« BLOC_35ANS », « PAYSAGE_10ANS » et « PAYSAGE_35ANS ». Dans le cas de 
l'orignal, on peut distinguer le scénario « PAYSAGE_70ANS », où une forte proportion de 
peuplements résineux semble être défavorable pour cette proie, et les scénarios 
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« SANS_COUPE » et « BLOCS_70ANS », où les peuplements résineux semblent, cette 
fois-ci, être favorables à l'orignal (Tableau 7). 
Dans le cas des peuplements mixtes, la situation inverse est constatée chez l'orignal. En 
effet, dans le cas du scénario « PAYSAGE_70ANS », le risque de prédation chez l'orignal 
semble moins important lorsqu'il y a une forte proportion de peuplements mixtes à l'échelle 
du paysage. En revanche, dans le cas des scénarios « SANS_COUPE » et 
« BLOCS_70ANS », le risque de prédation chez l'orignal est plus élevé lorsque les 
peuplements mixtes sont importants à l'échelle du paysage. En ce qui concerne le caribou 
forestier, aucun lien significatif n'a été obtenu entre le pourcentage de peuplements mixtes 
et le taux mensuel de prédation per capita (Tableau 8). Cette absence de liens pourrait 
s'expliquer par une faible proportion de peuplements mixtes pour chacun des scénarios 
d'aménagement forestier explorés (maximum de 13% environ; Figure 15) ou encore par une 
faible disponibilité en lichens dans ces peuplements comparativement aux peuplements 
résineux (Tableau 4). 
Chez l'orignal, le risque de prédation est plus important lorsqu'il y a une grande proportion 
de coupes à l'échelle du paysage, et ce, dans le cas des scénarios « BLOCS_35ANS » et 
« BLOCS_70ANS » (Tableau 9), c'est-à-dire lorsque les coupes sont concentrées à 
l'intérieur de blocs de protection ou de blocs de remplacement à l'échelle du paysage, pour 
des durées de 35 et 70 ans respectivement. Toutefois, dans le cas du scénario 
« PAYSAGE_35ANS » (Tableau 9), le risque de prédation chez le caribou forestier est 
faible lors qu'il y a une proportion importante de coupes, c'est-à-dire lorsque les coupes sont 
effectuées sur l'ensemble du paysage, sur une durée de 35 ans.  
Lorsque les coupes sont concentrées dans les blocs de protection ou de remplacement, le 
risque de prédation par le loup gris semble plus élevé lorsque le périmètre des coupes est 
important dans le paysage, que ce soit chez le caribou forestier (« BLOC_10ANS » et 
« BLOC_35ANS ») ou chez l'orignal (« BLOC_35ANS » et « BLOC_70ANS ») (Tableau 
10). Aucun lien significatif n'est toutefois observé entre la prédation par le loup chez les 
deux proies et le périmètre des coupes dans le cas des scénarios de la catégorie 
« PAYSAGE » (Tableau 10). 
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Lorsque le ratio périmètre/aire des coupes est élevé, il semble que le risque de prédation est 
moindre chez le caribou forestier dans le cas du scénario « PAYSAGE_70ANS ». 
Toutefois, sous cette même condition, le risque de prédation est plus élevé dans le cas du 
scénario « BLOC_10ANS » (Tableau 11). Chez l'orignal, lorsque le ratio périmètre/aire des 
coupes est élevé, le risque de prédation par le loup gris est important dans tous les scénarios 
de la catégorie « BLOC ». En revanche, l'inverse est observé dans les scénarios 
« PAYSAGE_10ANS » et « PAYSAGE_35ANS » (Tableau 11). 
Enfin, lorsque l'indice de contagion du paysage est élevé, les risques de prédation semblent 
être moins importants chez le caribou forestier dans le cas du scénario « BLOC_10ANS » 
et chez l'orignal dans le cas des scénarios « BLOC_35ANS » et « BLOC_70ANS » 
(Tableau 12). Aucun lien significatif n'est toutefois observé dans le cas du scénario 
« SANS_COUPE » pour lequel l'indice de contagion atteint des valeurs maximales 
d'environ 0,94. Les valeurs maximales de cet indice dans le cas des scénarios « BLOC » 
sont quant à elles inférieures à 0,70 (Figure 18). 
Bien qu'on observe des liens significatifs entre les indices de fragmentation et la prédation 
par le loup gris, ceux-ci sont généralement faibles (Tableaux 7 à 12). Les coefficients de 
corrélation assez élevés sont ceux qui caractérisent la force du lien (1) entre le périmètre 
des coupes et la prédation chez l'orignal, avec des valeurs d'environ 0,60 dans les scénarios 
« BLOC_10ANS » et « BLOC_35ANS », et (2) entre le ratio périmètre/aire des coupes et 
la prédation par le loup gris chez cette même proie, avec des valeurs supérieures à 0,60 
dans les scénarios « BLOC_35ANS » et « BLOC_70ANS » (Tableaux 10 et 11 
respectivement). 
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Tableau 7: Corrélation entre le pourcentage de peuplements résineux et le taux de 
prédation per capita chez (i) le caribou forestier et (ii) l'orignal (NS = non significatif) 
 Pourcentage de peuplements résineux 
 (i) Taux de prédation chez le caribou forestier 
Scénario N Coefficient de corrélation de Pearson p 
SANS_COUPE 100 -0,10 NS 
BLOC_10ANS 150 -0,14 NS 
BLOC_35ANS 150 0,28 <0,001 
BLOC_70ANS 150 0,16 NS 
PAYSAGE_10ANS 150 0,34 <0,001 
PAYSAGE_35ANS 150 0,29 <0,001 
PAYSAGE_70ANS 150 -0,09 NS 
 (ii) Taux de prédation chez l'orignal 
Scénario N Coefficient de corrélation de Pearson p 
SANS_COUPE 100 -0,39 <0,001 
BLOC_10ANS 150 0,05 NS 
BLOC_35ANS 150 -0,13 NS 
BLOC_70ANS 150 -0,27 0,001 
PAYSAGE_10ANS 150 -0,03 NS 
PAYSAGE_35ANS 150 0,14 NS 
PAYSAGE_70ANS 150 0,27 <0,001 
Tableau 8: Corrélation entre le pourcentage de peuplements mixtes et le taux de prédation 
per capita chez (i) le caribou forestier et (ii) l'orignal (NS = non significatif) 
 Pourcentage de peuplements mixtes 
 (i) Taux de prédation chez le caribou forestier 
Scénario N Coefficient de corrélation de Pearson p 
SANS_COUPE 100 0,16 NS 
BLOC_10ANS 150 0,12 NS 
BLOC_35ANS 150 -0,22 NS 
BLOC_70ANS 150 -0,13 NS 
PAYSAGE_10ANS 150 -0,04 NS 
PAYSAGE_35ANS 150 0,05 NS 
PAYSAGE_70ANS 150 0,18 NS 
 (ii) Taux de prédation chez l'orignal 
Scénario N Coefficient de corrélation de Pearson p 
SANS_COUPE 100 0,40 <0,001 
BLOC_10ANS 150 0,03 NS 
BLOC_35ANS 150 0,13 NS 
BLOC_70ANS 150 0,35 <0,001 
PAYSAGE_10ANS 150 -0,02 NS 
PAYSAGE_35ANS 150 -0,17 NS 
PAYSAGE_70ANS 150 -0,25 <0,001 
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Tableau 9: Corrélation entre le pourcentage de coupes et le taux de prédation per capita 
chez (i) le caribou forestier et (ii) l'orignal (NS = non significatif) 
 Pourcentage de coupes 
 (i) Taux de prédation chez le caribou forestier 
Scénario N Coefficient de corrélation de Pearson p 
SANS_COUPE 100 0,00 NS 
BLOC_10ANS 150 0,26 NS 
BLOC_35ANS 150 0,24 NS 
BLOC_70ANS 150 -0,12 NS 
PAYSAGE_10ANS 150 -0,15 NS 
PAYSAGE_35ANS 150 -0,31 <0,001 
PAYSAGE_70ANS 150 -0,22 NS 
 (ii) Taux de prédation chez l'orignal 
Scénario N Coefficient de corrélation de Pearson p 
SANS_COUPE 100 0,19 NS 
BLOC_10ANS 150 0,00 NS 
BLOC_35ANS 150 0,52 <0,001 
BLOC_70ANS 150 0,34 <0,001 
PAYSAGE_10ANS 150 0,01 NS 
PAYSAGE_35ANS 150 0,03 NS 
PAYSAGE_70ANS 150 -0,05 NS 
Tableau 10: Corrélation entre le périmètre de coupes et le taux de prédation per capita 
chez (i) le caribou forestier et (ii) l'orignal (NS = non significatif) 
 Périmètre de coupe (km) 
 (i) Taux de prédation chez le caribou forestier 
Scénario N Coefficient de corrélation de Pearson p 
SANS_COUPE 100 -0,01 NS 
BLOC_10ANS 150 0,30 <0,001 
BLOC_35ANS 150 0,29 <0,001 
BLOC_70ANS 150 -0,18 NS 
PAYSAGE_10ANS 150 -0,15 NS 
PAYSAGE_35ANS 150 -0,24 NS 
PAYSAGE_70ANS 150 0,17 NS 
 (ii) Taux de prédation chez l'orignal 
Scénario N Coefficient de corrélation de Pearson p 
SANS_COUPE 100 0,19 NS 
BLOC_10ANS 150 0,05 NS 
BLOC_35ANS 150 0,60 <0,001 
BLOC_70ANS 150 0,61 <0,001 
PAYSAGE_10ANS 150 -0,12 NS 
PAYSAGE_35ANS 150 -0,17 NS 
PAYSAGE_70ANS 150 -0,17 NS 
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Tableau 11: Corrélation entre le ratio périmètre/aire des coupes et le taux de prédation per 
capita chez (i) le caribou forestier et (ii) l'orignal (NS = non significatif) 
 Ratio périmètre/aire des coupes 
 (i) Taux de prédation chez le caribou forestier 
Scénario N Coefficient de corrélation de Pearson p 
SANS_COUPE 15 -0,17 NS 
BLOC_10ANS 60 0,41 0,001 
BLOC_35ANS 110 0,22 NS 
BLOC_70ANS 150 -0,14 NS 
PAYSAGE_10ANS 60 -0,19 NS 
PAYSAGE_35ANS 110 0,00 NS 
PAYSAGE_70ANS 150 0,27 <0,001 
 (ii) Taux de prédation chez l'orignal 
Scénario N Coefficient de corrélation de Pearson p 
SANS_COUPE 15 0,01 NS 
BLOC_10ANS 60 0,76 <0,001 
BLOC_35ANS 110 0,32 <0,001 
BLOC_70ANS 150 0,66 <0,001 
PAYSAGE_10ANS 60 -0,54 <0,001 
PAYSAGE_35ANS 110 -0,46 <0,001 
PAYSAGE_70ANS 150 -0,10 NS 
Tableau 12: Corrélation entre l'indice de contagion et le taux de prédation per capita chez 
(i) le caribou forestier et (ii) l'orignal (NS = non significatif) 
 Indice de contagion 
 (i) Taux de prédation chez le caribou forestier 
Scénario N Coefficient de corrélation de Pearson p 
SANS_COUPE 100 -0,12 NS 
BLOC_10ANS 150 -0,36 <0,001 
BLOC_35ANS 150 0,09 NS 
BLOC_70ANS 150 0,09 NS 
PAYSAGE_10ANS 150 0,02 NS 
PAYSAGE_35ANS 150 0,22 NS 
PAYSAGE_70ANS 150 -0,12 NS 
 (ii) Taux de prédation chez l'orignal 
Scénario N Coefficient de corrélation de Pearson p 
SANS_COUPE 100 -0,21 NS 
BLOC_10ANS 150 -0,13 NS 
BLOC_35ANS 150 -0,39 <0,001 
BLOC_70ANS 150 -0,38 <0,001 
PAYSAGE_10ANS 150 -0,03 NS 
PAYSAGE_35ANS 150 0,09 NS 
PAYSAGE_70ANS 150 0,15 NS 
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Discussion 
Ce projet de recherche permet de contribuer au développement d'un outil d'aide à la 
décision, permettant de prévoir le risque de prédation par le loup gris, et ce, à travers la 
succession forestière enclenchée par l'aménagement forestier. En effet, un modèle de 
prévision des routes a été jumelé à un modèle d'évolution du paysage de manière à générer 
différents scénarios d'aménagement de la forêt boréale, considérant la succession forestière 
qui en résulte pour chacun d'entre eux. À partir des paysages successifs résultants des 
coupes et de la succession forestière, différents indices de fragmentation du paysage ont été 
mesurés pour chaque scénario d'aménagement forestier (Figures 13 à 18), puis ont été mis 
en relation avec la prédation par le loup gris, d'une part chez le caribou forestier et d'autre 
part, chez l'orignal (Tableaux 7 à 12). Des taux de prédation per capita ont été obtenus par 
l'expérimentation d'un MBI, de manière à reproduire les déplacements simultanés des trois 
espèces durant la succession forestière en milieu boréal. 
D'après les résultats obtenus par cette expérimentation, les taux mensuels de prédation per 
capita semblent plus élevés chez le caribou forestier que chez l'orignal, et ce, pour 
l'ensemble des scénarios explorés (Figures 19 et 20). Ce résultat va à l'encontre du fait 
qu'au Québec, l'orignal est la proie principale du loup gris (Tremblay et al., 2001). 
Toutefois, cette prédation plus importante chez le caribou forestier peut s'expliquer, ici, par 
la valeur des coefficients SSF associés à la variable Diffpred, selon laquelle le caribou 
forestier a tendance à sélectionner les milieux ayant un risque de prédation plus élevé tandis 
que l'orignal a tendance à s'en éloigner (Tableau 5). Aussi, l'orignal augmente davantage sa 
vitesse en cas de risque de prédation comparativement au caribou forestier (Tableau 5). 
Cela explique donc pourquoi le caribou forestier est généralement plus exposé à la 
prédation par le loup gris dans le cadre du présent projet. Puisque les règles de déplacement 
des individus dans le MBI ont été calibrés à partir des données télémétriques sur les 
déplacements d'individus sur le terrain en hiver (Latombe, 2013), on peut donc supposer 
que les taux de prédation par le loup gris seraient différents à travers les saisons, que ce soit 
chez le caribou forestier ou chez l'orignal. L'acquisition de données télémétriques 
supplémentaires, un calibrage ainsi qu'une validation du MBI seraient nécessaires pour 
intégrer les différentes saisons et vérifier ainsi les résultats obtenus pour l'hiver. 
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Par ailleurs, pour chacune des deux proies, les taux de prédation par le loup gris semblent 
plus importants pour les scénarios de la catégorie « BLOC » que pour les scénarios de la 
catégorie « PAYSAGE » (Figures 19 et 20). Cette observation va toutefois à l'encontre du 
but visé par la stratégie d'aménagement de l'habitat du caribou forestier, selon laquelle 
l'agrégation des parterres de coupes et la préservation de grands massifs forestiers 
permettraient le maintien de conditions favorables à la conservation du caribou forestier 
(Équipe de rétablissement du caribou forestier, 2010). Chez l'orignal, on note d'ailleurs des 
coefficients de corrélation assez élevés (>0,60) entre la prédation par le loup et (i) le 
périmètre de coupes (Tableau 10) ou encore (ii) le ratio périmètre/aire de ces coupes 
(Tableau 11) dans des scénarios de la catégorie « BLOC ». Dans le cadre du présent projet, 
ces deux indices de fragmentation semblent donc favoriser la prédation chez l'orignal 
lorsque les coupes sont concentrées à l'intérieur des blocs de protection ou de 
remplacement. Il en ressort donc que, selon la version actuelle du MBI, une restriction de 
l'exploitation forestière à l'échelle du paysage ne limite pas nécessairement le risque de 
prédation par le loup gris chez l'orignal.  
D'après le tableau 7, il semble que les peuplements de résineux favorisent la prédation par 
le loup gris chez le caribou forestier. Or, pour maximiser sa survie, le caribou forestier 
pratiquerait une stratégie d'évitement des prédateurs en sélectionnant ces peuplements 
résineux (Gustine et al., 2006; Racey et al., 1997). On s'attendrait donc à ce que ces 
peuplements résineux lui soient favorables. Par ailleurs, puisque le lichen est la principale 
diète du caribou forestier durant l'hiver (Courtois et al., 2006), on s'attend à ce que celui-ci 
sélectionne les peuplements résineux offrant une nourriture abondante, et notamment les 
« conifères ouverts avec lichen » (Tableau 4). Or, d'après les coefficients utilisés dans les 
fonctions de sélection de pas chez le loup, celui-ci a également tendance à sélectionner ces 
« conifères ouverts avec lichen » (Tableau 6). Ces éléments expliqueraient donc pourquoi, 
dans le cadre de ce projet, les peuplements résineux favoriseraient la prédation chez le 
caribou forestier (Tableau 7). Tel que mentionné précédemment, il est nécessaire d'intégrer 
les différentes saisons au MBI et vérifier ainsi les résultats obtenus pour l'hiver, 
comparativement à ceux obtenus pour les autres saisons. 
Chez l'orignal, lorsque les coupes sont restreintes à l'échelle du paysage, les peuplements 
résineux semblent limiter le risque de prédation par le loup gris (Tableau 7). En effet, 
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puisque le loup sélectionne les peuplements mixtes (Tableau 6) et que ces peuplements sont 
concentrés majoritairement à l'intérieur des blocs en raison de la régénération après coupe 
(Annexe C), on peut supposer que l'orignal utilise les peuplements se trouvant à l'extérieur 
de ces blocs de coupe (majoritairement résineux; Annexe C) de manière à fuir les 
prédateurs, tout en disposant d'une nourriture abondante (Tableau 4). Toutefois, les travaux 
de Dussault et al. (2005) montrent, qu'à l'échelle du paysage, l'orignal sélectionne les 
peuplements où leur nourriture est abondante, et en particulier les peuplements mixtes. À 
l'échelle du domaine vital, cette sélection résulte toutefois d'un compromis entre 
l'abondance de nourriture et la diminution du risque de prédation (Dussault et al., 2005). 
Puisque l'orignal ne tient pas compte spécifiquement du type de peuplement dans les 
fonctions de sélection de pas utilisées dans le MBI, ses choix de déplacement dépendent 
surtout du compromis entre l'abondance de nourriture et le risque de prédation par le loup 
gris.  
En outre, même si les peuplements mixtes sont sélectionnés à la fois par le loup (Tableau 6) 
et par l'orignal (abondance de nourriture; Tableau 4), la prédation par le loup gris est 
moindre lorsque ces peuplements mixtes, issus de la régénération après coupe, sont répartis 
sur l'ensemble du paysage (« PAYSAGE_70ANS ») (Tableau 8). En revanche, lorsque les 
coupes sont restreintes dans le paysage, l'agrégation des peuplements mixtes issus de la 
régénération après coupe (Annexe C) engendrerait une probabilité de rencontre plus élevée 
entre les deux espèces, et par conséquent, une prédation plus élevée chez l'orignal. Les 
travaux de Courbin et al. (2009) montrent d'ailleurs que le loup sélectionne principalement 
les peuplements mixtes afin de maximiser les probabilités de rencontre avec l'orignal, sa 
proie principale (Messier, 1994). L'observation faite dans le cadre du présent projet 
s'accorde avec le fait que les deux espèces sélectionnent les peuplements mixtes, mais ne 
reflète toutefois pas la capacité qu'ont les orignaux à fuir les prédateurs (Tableau 5).  
D'après le tableau 12, un indice de contagion élevé semble être favorable aux proies lorsque 
les coupes sont effectuées à l'intérieur des blocs de protection ou de remplacement. 
Contrairement aux indices précédents, la configuration du paysage est considérée par cet 
indice de contagion du paysage, ce qui laisse supposer que la configuration des différents 
types de peuplements dans le paysage, et notamment la présence des blocs de protection et 
de remplacement, pourrait influencer le risque de prédation chez les deux proies. 
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Mentionnons également la difficulté de bien saisir l'influence de chaque scénario 
d'aménagement forestier où non seulement la configuration des coupes varie, mais 
également la durée pendant laquelle les coupes sont effectuées dans le paysage. Étant donné 
le manque de liens significatifs pour les différents scénarios d'une même catégorie 
(Tableaux 7 à 12), il est difficile de saisir l'influence de cette durée sur la prédation par le 
loup gris, que ce soit chez le caribou forestier ou chez l'orignal. 
L'expérimentation du MBI dans le cadre de ce projet montre la nécessité d'améliorer la 
version actuelle de celui-ci sous certains aspects. Ce processus d'amélioration est d'ailleurs 
une étape indispensable dans un contexte d'amélioration continue de modèles (Railsback et 
Grimm, 2012). À cet effet, et dans l'optique de développer un outil d'aide à la décision pour 
étudier les impacts à long terme de la fragmentation sur le risque de prédation, des 
recommandations ont été formulées.  
Recommandations 
1. Stratégie anti-prédatrice chez le caribou forestier 
Dans un premier temps, il est recommandé de revoir les coefficients utilisés dans les 
fonctions de sélection de pas chez le caribou forestier, et plus particulièrement, le fait que 
celui-ci ait tendance à sélectionner des milieux où le risque de prédation est élevé en raison 
d'un passage récent des loups (Tableau 5). D'après la littérature, on s'attendrait toutefois à 
l'inverse, soit à une certaine stratégie d'évitement de la prédation par le caribou forestier. 
Par exemple, les travaux de Courbin et al. (2009) montrent que le loup sélectionne les 
routes et les coupes forestières, alors que le caribou forestier évite ceux-ci. Par ailleurs, le 
caribou forestier sélectionne davantage les peuplements matures de conifères, alors que le 
loup préfère les peuplements mixtes. Les règles de déplacements du caribou forestier dans 
le MBI actuel ne permettent pas de reproduire un tel évitement durant l'hiver, saison pour 
laquelle le MBI a été calibré. L'intégration des autres saisons serait nécessaire pour 
comparer et vérifier ces résultats.  
2. Aboutir à un outil d'analyse de la viabilité des populations 
La version actuelle du MBI n'intègre pas de dynamique des populations. En effet, il n'y a 
pas de mortalité naturelle, ni de naissance chez les individus. Même si l'absence d'une 
76 
 
dynamique des populations a l'avantage, dans le cadre de ce projet, d'isoler l'effet de la 
fragmentation sur la prédation chez les proies, elle implique toutefois le besoin de 
réinitialiser les populations animales de façon à maintenir les populations constantes au 
début de chaque changement de paysage. Le MBI actuel pourrait toutefois être bonifié en 
considérant la dynamique des populations, et en y intégrant un sous-modèle qui permettrait 
de modéliser la reproduction des individus. Cela rendrait donc possible l'étude de la 
viabilité des populations du caribou forestier dans le cadre de simulations à long terme. 
Dans le même ordre d'idées, les autres saisons devraient être intégrées au modèle basé sur 
l'individu de manière à reproduire un cycle annuel complet d'un point de vue écologique. 
Ainsi, dans le cas du caribou forestier, les 5 saisons biologiques suivantes pourraient 
s'ajouter à la saison hivernale: « dispersion printanière », « pré-mise-bas », « mise-bas », 
« fin de l'été » et « automne ». Dans le cas de l'orignal, les saisons biologiques pourraient 
être ajoutées à la saison hivernale: « printemps », « mise-bas » et « été » (Basille et al., 
2012). Éventuellement, une « saison de tanière » pourrait être ajoutée dans le cas du loup 
(Houle et al., 2010). L'ajout de ces saisons biologiques permettrait ainsi de reproduire, pour 
chaque espèce, une variation dans les patrons d'utilisation de l'espace en fonction de la 
période de l'année (Basille et al., 2012). 
3. Élargir la possibilité de scénarios d'aménagement forestier 
Le MBI actuel est peu flexible en ce qui concerne l'exploration de scénarios d'aménagement 
forestier. En effet, seul un certain type d'intrant est accepté par le MBI, ce qui limite alors 
les possibilités, en terme d'exploration de scénarios d'aménagement forestier. En effet, les 
intrants du MBI doivent être préparés préalablement, selon des critères bien spécifiques. 
Ces intrants sont (1) une carte d'altitude, (2) une carte des pentes ainsi (3) qu'une ou 
plusieurs cartes de couverture du sol (les paysages successifs). L'utilisateur doit s'assurer 
que ses différentes cartes soient au format ASCII, qu'elles possèdent les mêmes propriétés 
en terme de dimension et de résolution spatiale, mais aussi, qu'elles se superposent 
correctement. Par ailleurs, l'utilisateur doit vérifier la conformité des indices de couverture 
au sol avec les indices pour lesquels le MBI a été calibré (Tableau 2).  
De manière à élargir la possibilité de scénarios pouvant être explorés, l'une des 
recommandations serait d'intégrer une table de correspondance entre les indices contenus 
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dans les cartes de l'utilisateur et les indices pour lesquels le MBI a été calibré. Cette table 
de correspondance pourrait être intégrée au sein d'une interface graphique, où l'utilisateur 
pourrait faire le lien entre les indices de couvertures au sol présents dans ses cartes et ceux 
qui sont utilisés dans le MBI. 
4. Assurer la maintenance et l'évolution du MBI 
Dans une optique d'amélioration continue du MBI,  il est recommandé de créer une 
communauté d'utilisateurs et de développeurs ayant un intérêt particulier pour celui-ci. Cela 
permettrait d'une part, d'améliorer sa version actuelle, et d'autre part, d'assurer son 
évolution continue. Ainsi, les membres de la communauté académique pourraient se 
concentrer essentiellement sur les aspects conceptuels de l'outil, alors que des 
programmeurs pourraient se pencher sur des aspects plus techniques, comme l'ajout d'une 
interface graphique conviviale. 
La création d'une communauté d'utilisateurs pourrait être favorisée par un dépôt centralisé 
du code source sur une plateforme, telle que le service de gestion et de développement de 
logiciels, nommé GitHub (https://github.com). Il faudrait toutefois s'assurer que chaque 
utilisateur de la communauté utilise la même version du MBI et que les éventuelles 
améliorations soient effectuées directement sur celle-ci. Cela éviterait aux différents 
utilisateurs de faire des modifications parallèles sur des versions distinctes de l'outil. 
L'évolution du MBI à long terme pourrait donc se traduire par un système de versions à 
mesure que des mises à jour y sont effectuées. 
Finalement, il est essentiel de développer une stratégie de maintenance du MBI, faute de 
quoi, il pourrait devenir inutilisable à long terme. En effet, le MBI actuel est fonctionnel sur 
les versions 1.x de Repast Simphony qui ne sont toutefois plus maintenues à jour. 
D'ailleurs, ces anciennes versions ne sont plus disponibles sur le site officiel de la suite 
Repast, où seules les nouvelles versions sont maintenues disponibles dans la section des 
téléchargements (Repast, 2014). Il serait donc essentiel d'assurer la migration du MBI 
actuel vers ces nouvelles versions de Repast Simphony pour continuer de bénéficier des 
fonctionnalités offertes par cette plateforme de simulations et de modélisation basé sur 
l'individu. La documentation concernant cette migration est disponible sur le site officiel de 
la suite Repast (Repast, 2014). 
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Conclusion 
D'une manière générale, ce projet de recherche a permis de contribuer au développement 
d'un outil d'aide à la décision, permettant de prévoir le risque de prédation par le loup gris, 
et ce, à travers la succession forestière enclenchée par l'aménagement forestier. En effet, les 
impacts de la fragmentation sur le risque de prédation par le loup gris ont été modélisés 
durant la succession forestière pour différents scénarios d'aménagement forestier. Ces 
scénarios, simulés sur de 2000 à 2150, sont caractérisés par (i) des coupes limitées aux 
blocs de protection et de remplacement, (ii) des coupes étendues sur le paysage, et 
finalement (iii) par l'absence de coupe dès 2000. Un modèle basé sur l'individu (MBI) a 
permis de modéliser les déplacements simultanés du caribou forestier, de l'orignal et du 
loup gris afin d'évaluer le risque de prédation selon les scénarios. Il en ressort que le risque 
de prédation est plus important lorsque les coupes sont limitées aux blocs de protection et 
de remplacement. En effet, il semble que ces blocs augmentent les probabilités de rencontre 
entre les proies et leurs prédateurs.  
Toutefois, certains résultats ne reflètent pas la littérature et montrent, d'une manière 
générale, la nécessité d'améliorer le MBI, et notamment le besoin d'y intégrer les autres 
saisons ou encore la dynamique de populations. Dans un contexte d'amélioration continue, 
certaines recommandations ont donc été formulées de manière à bonifier la version actuelle 
du MBI et aboutir finalement à un outil propice à l'analyse de la viabilité à long terme des 
populations du caribou forestier en regard de l'aménagement forestier. 
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Annexes 
A. Changement temporel de la superficie totale des peuplements mixtes (km2) issus du 
modèle d'évolution du paysage, pour dix répliquas du scénario « SANS_COUPE » sur 
une durée de 120 ans, dans la région de la Côte-Nord, Québec, Canada (la barre 
horizontale correspond à la valeur médiane). 
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B. Changement temporel de la superficie totale des peuplements résineux (km2) issus du 
modèle d'évolution du paysage, pour dix répliquas du scénario « SANS_COUPE » sur 
une durée de 120 ans, dans la région de la Côte-Nord, Québec, Canada (la barre 
horizontale correspond à la valeur médiane). 
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C. Changement temporel du patron spatial du paysage dans le cadre des différents 
scénarios d'aménagement forestier; six cartes matricielles successives, à des intervalles 
de temps de 25 ans, permettent d'illustrer la dynamique spatiotemporelle du paysage 
résultant de la coupe forestière et de la succession de la végétation dans la région de la 
Côte-nord du Québec, Canada (a, b, c, d, e, f et g). 
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